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ABSTRACT 
Salt marshes are one of the most difficult environments to remediate due to their sensitive and 
important ecosystems. Traditional cleanup methods can do more harm to the marsh than the oil itself. 
Bioremediation is the preferred cleanup approach for these delicate environments. Typically bioremedi‐
ation has been carried out by the addition of nutrients but the results have been inconsistent. Previous 
laboratory studies conducted in oiled seawater demonstrated that clay minerals enhanced microbial 
growth and hence oil degradation. However, this had not been tested at field sites or on oiled marine 
sediments where oil is known to persist.  The main objectives of this research were to test clay minerals 
as a bioremediation alternative for enhancing degradation of oiled salt marsh sediments and evaluate 
the geochemistry of sediment profiles for heavy metal enrichment. Laboratory experiments were car‐
ried out to evaluate the application of montmorillonite or kaolinite clay minerals on salt marsh sedi‐
ments impacted by diesel oil.  Oil biodegradation in control experiments was significantly more success‐
ful than in clay amended experiments. Clay minerals may have caused an increase in pH which inhibited 
enzyme‐catalyzed processes required for metabolism. Field experiments were carried out in control and 
clay treatment plots in Louisiana salt marshes impacted by the Deepwater Horizon oil spill. In this re‐
search it was demonstrated for the first time that biodegradation of n‐alkanes and PAHs was significant‐
ly enhanced by the addition of montmorillonite compared to controls. Vegetated treatment plots were 
slightly more effective than non‐vegetative treatment areas. It is suggested that bivalent cations ad‐
sorbed to montmroillonite’s surface suppressed the diffuse double layer. This allowed the oil along the 
clay’s surface to be accessible to the bacteria where oil could be readily consumed. Clay minerals may 
serve as a new and unique bioremediation strategy for oiled salt marsh sediments. Geochemical sedi‐
ment profiles from Louisiana salt marshes showed elevated concentrations of selected heavy metals (Zn 
> Cu > Pb > V > Cr > Fe > Ni).  The Deepwater Horizon oil spill is a likely source of metal enrichment as 
many of these same metals are also constituents of the Deepwater Horizon oil.  
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1 INTRODUCTION 
The Deepwater Horizon (DWH) oil spill that occurred on April 20, 2010 discharged nearly 5 mil‐
lion barrels of Macondo crude oil from approximately 1,500 m below the ocean surface (McNutt et al., 
2011). This uncontrolled release lasted 84 days and had catastrophic impact to ecosystems along the 
coast of the Gulf of Mexico which contains about 60% of the salt marshes in the U.S. (Fleury, 2000). 
Thousands of these marshlands were adversely affected following the DWH oil spill, especially in south‐
ern Louisiana (Figure 1‐1).  
Salt marshes are important and sensitive ecosystems (Zhu et al., 2004).  They provide shoreline 
protection by acting as physical barriers against storm surges and hurricanes. They are vital breeding 
grounds for various species including economically important fishes. They lend shelter for migrating 
birds, act as nurseries for wildlife including endangered species and they supply nutrients to marine 
communities. Additionally, they are important to water quality management by acting as sinks for an‐
thropogenic pollutants (e.g. heavy metals, lubricants).    
Oil spills can be detrimental to salt marshes. Heavy oiling conditions resulted in salt marshes of 
Bay Jimmy, Louisiana following the DWH oil spill (Zengel and Michel, 2013). Heavy oil coating caused 
marsh grasses to expire which accelerated erosion along the shoreline of the marshes. Marsh animals 
were oil coated. Pools of oil were trapped under vegetation mats and marsh sediments became saturat‐
ed with oil. Generally, oiled coastal marshes have resulted in plant and animal widespread mortality, 
plant growth reduction and abnormality, and toxicity to coastal salt marsh animals. Petroleum com‐
pounds can significantly affect the equilibrium of these sensitive ecosystems and in some cases prevent 
full recovery (Zhu et al., 2004).  
The influx of oil to a marsh can result in large amounts of toxic oil compounds trapped in the 
sediments for long periods of time. Oil‐coated sediments and oiled vegetation inhibit important pro‐
2 
 
 
 
cesses, such as oxygen diffusion from the atmosphere into the subsurface. This leads to limited photo‐
synthesis by marsh grasses and oxygen transport into lower sediment zones. Oxygen is necessary for 
degradation of oil by aerobic microorganisms. Crude oil also contributes to heavy metal enrichment in 
salt marsh sediments and hence toxic affects to marsh plants and invertebrates (Williams et al., 1994).  
 Traditional remediation techniques of oiled marine environments are not recommended for salt 
marshes (Zengel and Michel, 2013). Some of these techniques include cutting, burning, and the use of 
chemical dispersants. Burning was used by U.S. Coast Guard for surface slicks following the DWH spill. It 
can be an effective short‐term method for open water oil slicks. However, burning of salt marshes has 
been shown to severely damage marsh habitats and combustion from the burning may result in toxic 
residues (Zhu et al, 2004). Cutting involves the physical removal of oiled vegetation which can increase 
erosion and flooding along the shoreline, hinder vegetation recovery (Owens et al., 1999), and be detri‐
mental to wildlife (Zengel and Michel, 1996). Dispersants were used extensively following the DWH oil 
spill for the deep sea plume to mitigate potential high oil vapor concentrations at the sea surface in the 
area of emergency responders (Atlas and Hazen, 2011). Also, dispersants were applied to surface slicks. 
Chemical dispersants were successful in breaking up the oil from these areas and may have enhanced 
biodegradation by increasing the surface area of the oil making it easier for microbial metabolism 
(Biello, 2010; Atlas and Hazen, 2011). Nevertheless, dispersants can be toxic to plants and animals in salt 
marshes. Additionally, they are primarily intended for surface slicks and would likely not mitigate the 
impact of oil trapped in marsh sediments. Many of these traditional techniques do not address oiled 
sediments. Other remedial options may include vacuuming, pumping, skimming, and flushing; however, 
they all present similar physical adverse impacts to salt marshes (Anderson et al., 2010). Bioremediation 
is recognized as a less destructive alternative for cleanup of these fragile coastal ecosystems.  
 Natural attenuation is often employed for oiled salt marshes. However, this natural process 
(e.g. biodegradation, dissolution, evaporation, etc.) can take decades especially for recalcitrant petrole‐
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um compounds (Reddy et al., 2002; Peacock et al., 2007). Bioremediation is a process that enhances 
natural degradation and is typically carried out by the addition of nutrients to address oiled salt marsh‐
es. Salt marsh bioremediation has been predominately tested with the addition of nitrogen and/or 
phosphorus compounds. Results from these nutrient additions have been effective but also inconsistent 
(Zhu et al., 2004). One study involving the addition of nitrate to DWH oil‐impacted salt marsh sediments 
was found ineffective (Tao and Yu, 2013). Bioremediation can also be defined by the addition of micro‐
organisms however it has been shown that hydrocarbon‐degrading microorganisms are not limited in 
salt marsh environments (Zhu et al., 2004). Oxygen has been recognized as the main limitation for bio‐
degradation of oil in salt marshes since most hydrocarbon compounds are readily degraded under aero‐
bic conditions (Atlas and Hazen, 2011).  Clay minerals have been shown as a potential promising new 
application to enhance oil biodegradation in marine settings but these studies are limited. This relatively 
new approach has yet to be tested on oiled salt marsh sediments despite the persistence of petroleum 
in these environments nor has it been tested in field experiments.   These shortcomings have informed 
this research. 
The main objectives of this research were: (1) evaluate the effectiveness of using kaolinite or 
montmorillonite clay minerals to enhance biodegradation of diesel oil in salt marsh sediment micro‐
cosms; (2) evaluate the effectiveness of using montmorillonite clay minerals to enhance biodegradation 
of Macondo crude oil in sediments at salt marsh field sites; (3) calculate first‐order biotransformation 
rates  of petroleum in microcosms; and (4) document the geochemical sediment profile and evaluate 
heavy metal enrichment via anthropogenic sources at salt marsh field sites. 
Based on the objectives outlined above, I hypothesize that (1) both clay mineral types will en‐
hance biodegradation of oiled sediments in microcosms in the following order: montmorillonite > kao‐
linite > control; (2) clay minerals will enhance biodegradation of oiled sediments at field sites 
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(montmorillonite > control); and (3) oil biodegradation in vegetated salt marshes will be more effective 
than in non‐vegetated marshes at field sites (vegetated > non‐vegetated).  
 
1.1 Site Description 
Field study locations were in the southern part of Barataria Basin, Louisiana (Figure 1‐2). 
Barataria Basin is located off the coast of Louisiana bounded by barrier islands and the Gulf of Mexico to 
the south, the Mississippi River to the north and east, and Bayou Lafourche to the west.  Levees con‐
structed along the Mississippi River and Bayou Lafourche eliminated sediment and freshwater input re‐
sulting in precipitation as the only significant source of freshwater (CWPPRA, 2013). The subsurface con‐
sists of Holocene alluvium sediments within the Coastal Plain province underlain by late Pleistocene con‐
tinental shelf deposits (Natter, 2012).  Marsh sediments consist chiefly of mud and organic matter (LGS, 
2008). The southern portion of Barataria Basin consists of marshes and a bay system including Bay Jim‐
my. Three areas of salt marshes designated BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3 in Bay Jimmy served as field experi‐
mental sites  and as sources of sediments for microcosm experiments (Figure 1‐3).  Two of those loca‐
tions, BJ‐1 and BJ‐3, contained clay mineral treatment plots and sections of all three locations were used 
as control sites and for geochemical surveying. Sites BJ‐1 and BJ‐2 were oil‐coated vegetated marsh are‐
as whereas BJ‐3 had vegetation die‐off from heavy oil impact coupled with active erosion. Salt marsh 
sampling information for field experiments is presented on Table 1‐1. Bay Jimmy was chosen because it 
was one of the most severely impacted areas following the DWH release. Dead marsh grasses and oiled 
sediments were observed during field activities (Figure 1‐4).  
 
1.2 Louisiana Salt Marsh Ecology 
Salt marshes are interesting and unique environments. Their high salinity and oxygen‐depleted 
sediments influence their ecology making it difficult for many plants and animals to adapt. Because of 
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this they are characterized by their low species diversity. However, they are one of the most biologically 
productive ecosystems on earth.  The entire coast of Louisiana is occupied by fresh, brackish, and salt 
marshes. Barataria Basin, an estuarine‐wetland system, contains 63% salt marshes by area which in‐
cludes marshes of Bay Jimmy (Figure 1‐5)(Conner and Day, 1987). These salt marshes are dominated by 
the marsh grass Spartina alterniflora (smooth cordgrass). 
Nutrient availability is essential for survival and growth of microorganisms and hence has a tre‐
mendous temporal influence on biodegradation of pollutants. Marsh hydrology plays a large role in nu‐
trient input into Barataria Basin. Nutrients, dead organic material, and pollution from urban, agricultur‐
al, and industrial sources, enter from the upper basin and flow downgradient undergoing transfor‐
mations.  Since the basin has been altered by manmade levees, significant input of water into Barataria 
Basin is from precipitation. The lower portion of the basin where Bay Jimmy is situated, receives water 
from Little Lake. However, the lower basin can receive some river water from the Mississippi by wind, 
currents, tides, etc. but those are not the major contributors. There is a strong correlation between Mis‐
sissippi River discharge and nutrient levels in this area (Conner and Day, 1987).   
Carbon plays a significant role in chemical interactions as most of these processes are 
microbially mediated and involve conversion of organic matter (Christensen et al., 2000). Organic carbon 
also has a large influence on binding ability of nonionic substances, such as petroleum hydrocarbons to 
salt marsh sediments (Morra, 1996). Barataria Basin has high carbon productivity (1,176 g/m2/ yr) in‐
cluding dissolved and particulate organic carbon. About 13% is sequestered which is an important sub‐
strate for bacteria. Nitrogen and phosphorus are also important macronutrients to salt marsh biota. Ni‐
trogen is abundant in seawater which enters from the atmosphere in the form of N2. This “free” form 
nitrogen must be fixed if it is to be utilized by the community. In salt marshes where oxygen is limited, 
denitrifying bacteria use nitrate in respiration and convert it to nitrite and N2.  Denitrification rates are 
low and the major loss of nitrogen to the system is from detritus exported by tides. However, N mostly 
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exists in the form of organic nitrogen and is unavailable for bacteria uptake.  For this reason, nutrient 
amendments applied to salt marshes for bioremediation purposes have been extensively tested. Nitrate 
and ammonium deposited into Barataria Basin are approximately 0.39, and 0.12 mg/l, respectively, and 
phosphorus is 0.18, mg/l, annually.  The marsh acts as sinks of N and P averaging 21 g/m2 of N and 1.79 
g/m2 of P annually (Gosselink, 1984). The input of N and P to salt marshes in Bay Jimmy from mineral 
and organic matter of the upper basin far exceeds the loss within the marsh resulting in a net import of 
these nutrients. 
Salinity is an important factor for salt marsh dynamics and determines the species that exist 
within the ecosystem. Salinity ranges from 18 to 30 0/00 in Bay Jimmy salt marshes (Conner and Day, 
1987).  The salinity of seawater is approximately 35 0/00  whereas the salinity of a salt marsh can be as 
high as 70 0/00 but averages 15 0/00 (Wiegert and Freeman, 1990).  
The halophyte S. alterniflora is the leading source of useful chemical energy in the ecosystem. 
There are two main energetic pathways. About 5% of the grass is grazed by the dominant herbivores 
(e.g. grasshoppers) which are then eaten by arthropods (e.g. spiders). However, about 95%  of the grass 
dies and decays and is then consumed by  detritivores, animals that feed off dead plants and animal 
matter and return the nutrients back into the ecosystem (Fleury, 2000). The dominant detritivores are 
bacteria and fungi which are eaten by protozoa and other species which are then consumed by worms, 
snails, etc. Few vertebrates, mostly birds, live in Louisiana salt marshes including, some fishes, few 
mammals (e.g. muskrat), and few reptiles (e.g. alligator).   Despite the visible animals within the salt 
marshes, it is the microscopic detritivores (e.g. bacteria) that are the workhorses and convert about 45% 
of the organic matter into energy (Fleury, 2000).  It is these detritivores that are also responsible for 
natural degradation of oil and other pollutants in these environments.  
The Gulf of Mexico is expected to contain a ubiquitous hydrocarbon‐degrading bacteria com‐
munity that is well adapted to oil considering the high oil productivity in the area and the 400,000 bar‐
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rels of oil that seeps naturally each year (Atlas and Hazen, 2011). The impact from the DWH spill to Loui‐
siana’s salt marsh ecosystem has yet to be fully evaluated. Marsh grasses have recovered in some previ‐
ously oiled areas however other areas have shown permanent marsh loss (Silliman et al., 2012). Analysis 
of crab and arthropod communities showed that they were initially suppressed as oil continued to wash 
ashore but one year later had fully recovered if the host plant remained healthy (McCall and Pennings, 
2012). Microorganism communities typically grow when the oil is first deposited and die off as the car‐
bon source is depleted. Some marsh areas that contained vegetation had a greater decrease in oil 
(Beazley et al., 2012). One area of northern Barataria Bay showed continued ecological effects after one 
year (Michel et al., 2013). These few examples demonstrate that Louisiana marsh ecosystems may have 
the ability to recovery naturally in some areas and conversely may remain spoiled in other locales. 
 
1.3 Geochemistry of Salt Marshes 
Salt marshes act as sinks for nutrients and pollution particularly heavy metals which are known to 
be elevated above background levels in many coastal environments (Williams et al., 1994). Background 
levels are defined as the concentration of a pollutant that can be used as a defensible reference point 
and to evaluate whether or not enrichment of the pollutant has occurred (USEPA, 1992). Louisiana 
marshes are known as depositional environments for non‐point sources of pollution including heavy 
metals (LADNR, 2014). The type and availability of heavy metals in salt marshes is dependent on biotic 
and abiotic factors such as reduction‐oxidation (redox) processes, organic matter content, sulfides pre‐
sent, pH, salinity, and microbial communities (Williams et al., 1994; Andrade et al., 2004).  
The geochemistry of salt marshes can be characterized by the interaction between the sedi‐
ments and the pore water. Salt marshes are known to have a relatively higher organic component within 
the sediment and it is this organic content that reacts with the pore water ions and Fe and Mn metal 
oxide solid phases. The main source of organic material is from detritus deposits to the surface of the 
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sediment which gets buried over time. The microbial activity that decomposes this organic material cre‐
ates an increasingly anoxic environment with depth (Lord and Church, 1983).  
Salt marshes consist of saturated sediment conditions where flood waters fluctuate over the 
marsh from tidal action. Oxygen diffusion rates are slow in these waterlogged sediments making oxygen 
limited with depth. The top few centimeters of the marsh has available oxygen due to diffusion from the 
atmosphere but it is being consumed rapidly by aerobic microorganisms in this zone. Once oxygen is 
depleted, microorganisms seek alternative sources of energy. The consumption of alternative nutrients 
in the anaerobic zone follows a preferential sequence defined by terminal electron acceptors (TEA) 
which is summarized as O2‐ > NO4‐ > Mn(IV) > Fe(III) > SO42‐ > CO2 (McMahon et al., 2009). In salt marsh‐
es, sulfate reduction is the dominant process.  
The predominant oxidizing agent (compound that accepts the electron) under anoxic conditions 
in salt marshes is the sulfate ion, SO42‐.  The following sulfate reduction reaction generally describes the 
decomposition of organic material and the release of ions into sediment pore water as the environment 
is reduced. 
 
2[CH2O)c(NH3)n(HPO4)p] + c(SO42‐) → 2c(HCO4‐) + 2n(NH3) + 2p(H3PO4) + c(H2S)          (1.1) 
 
The above equation shows carbonate, ammonium, phosphate, and sulfide ions released into the 
pore water. The c, n, and p represents the C:N:P ratio of the decomposing organic material as these nu‐
trients are constituents of detritus and must be taken into consideration. The equation considers the 
rate and stoichiometry of the reaction and the diffusion rate of ions from decomposition. When sources 
of metals enter the marsh in aqueous phase as free metals ions they can precipitate as metal sulfides 
(e.g. pyrite). Metal sulfides have very low solubility limiting chemical or biological interactions hence the 
marsh serves as a sink for metals. Unlike petroleum compounds, these metals strongly sorbed onto 
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marsh sediments are not biodegradable and can persist for hundreds of years or more (Iwegbue et al., 
2009).  
The major product of sulfate reduction in salt marshes is pyrite. It precipitates from the reduc‐
tion of ferric iron and sulfate by dissimilatory iron‐reducing and sulfate‐reducing bacteria activity. Free 
metal ions in aqueous phase of dissolved sulfide with iron oxides can bind together and precipitate py‐
rite. Factors that can limit this reaction are organic matter, sulfate, and reactive iron. Generally in a salt 
marsh it is reactive iron that is limiting. Sufficient organic matter must be present so bacteria can initiate 
and sustain sulfate‐reducing activity. Generally there are three zones of pyritization that can be identi‐
fied in a salt marsh profile. The sediment surface has extensive sulfide reoxidation and therefore low 
pyritization accumulation. Just below the surface horizon optimal conditions for pyritization exist and 
are characterized by high dissolved sulfide which is influenced by reduced and oxidized microenviron‐
ments from plant roots. The lower zone is where iron is limited. Pyritization depends on dissolved iron 
which is produced slowly in this zone. The formal formula for pyrite formation in aqueous phase is (Lord 
and Church, 1983): 
    
FeOOH + ૜ ૛ൗ HS‐ + ૚ ૚૟ൗ 	܁ૡ૙	+ ૜ ૛ൗ H+ ↔ FeS2 + 2 H2O         (1.2) 
 
It is well known that pyrite co‐precipitates and adsorbs trace metals. Metals known to adsorb to 
pyrite include As, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mn, Mo, Ni, Pb, and Zn (Huerta‐Diaz and Morse, 1992). The high 
pyritization in salt marshes coupled with high organic and clay content creates a reservoir for metal ac‐
cumulation. Additionally, the influx of oil can add to retention of metals by organic matter and clays 
which are both conducive to metal sorption (Dzombak and Luthy, 1984). 
The most abundant trace metals found in crude oils are Ni and V and in smaller amounts Cu, Pb, 
Fe, Mg, Zn, Cr, Co, among others (Khuhawar et al., 2012). Enrichment of these metals has occurred in 
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sensitive coastal environments from oil spills around the world including in Louisiana salt marshes from 
the DWH oil spill (Andrade et al., 2004; Iwegbue et al. 2009; Choi et al., 2012; Keevan, 2012). Many of 
these metals are the same metals known to adsorb to pyrite so it’s not surprising they have also been 
identified in salt marshes. When combined with organic contaminants such as oil, heavy metals can limit 
biodegradation (Roane et al., 1996).  
 
1.4 Petroleum Formation and Chemistry 
Petroleum is a mixture of thousands of compounds and exists naturally as a gas (natural gas), 
liquid (crude oil) or solid (asphalt). It is derived from dead marine plants and animals that have under‐
gone diagenesis which ultimately results in a complex organic matter called kerogen. The kerogen is 
then mixed with sand and mud to form sedimentary rocks (e.g. shale). These sedimentary rocks are con‐
sidered petroleum source rocks. From the source rock, the kerogen can be released (e.g. liquefied) by a 
process called catagenesis which breaks the chemical bonds in the kerogen under specific temperature 
and pressure ranges. The catagenesis process separates the mineral part and the organic molecules 
which results in the kerogen being transformed into petroleum. This is a gradual process that takes mil‐
lions of years under different geologic and thermal conditions. Finally, the petroleum migrates to more 
porous and permeable sedimentary rocks such as siltstone or sandstone (reservoir) where it can be ex‐
ploited (Ugochukwu, 2011).  
Crude oil consists mainly of hydrocarbons with minor amounts of sulfur, oxygen, and nitrogen 
and trace amounts of metals. Hydrocarbons are classified by their structures (Ugochukwu, 2011). They 
can be divided into four groups namely, Saturates, Aromatics, Resins, and Asphaltenes (SARA). The res‐
ins and asphaltenes are commonly grouped together and called polars.  
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1.4.1 Saturates 
The saturates or alkanes consist of hydrocarbons that are bonded by a single covalent bond be‐
tween carbon atoms. Their general formula is CnH2n+2. They can have isomers which are compounds with 
the same molecular formula but different connections among their atoms. The alkanes can be further 
broken down into groups including straight chains, branched, and cycloalkanes. The latter are relatively 
stable and consist of ring structures with the general formula CnH2n. The most abundant group of al‐
kanes in crude oil is the n‐C5 to n‐C40 straight chains also called the normal alkanes (n‐alkanes). Common 
branched alkanes abundant in crude oil, also called isoprenoids , are 2,6,10 trimethyldodecane, 2,6,10 
trimethyltridecane, norpristane, pristane (Pr), and phytane (Ph). Isoprenoids Pr and Ph are often used as 
relative internal conservative markers to which biodegradation of n‐alkanes can be estimated.  
Biomarkers are also used as conservative internal markers to estimate biodegradation. Bi‐
omarkers are naturally occurring compounds found in crude oil that can be linked to their original bio‐
logical species by their current chemical structures. They are relatively thermodynamically stable and 
abundant in petroleum. One of the most common biomarker compounds used for estimating biodegra‐
dation of crude oil is 17α(H),21β(H)‐hopane (hopane). Hopane is a saturated hydrocarbon and belongs 
to the terpane homologous series.   Its origin is the bacteriohopanetetrol.   
Hopane is the preferred internal marker for estimating biodegradation because it is more re‐
sistant to degradation than isoprenoids. Hopane can therefore be used effectively as a conservative 
tracer for estimating biodegradation of n‐alkanes, isoprenoids, and polyaromatic hydrocarbon com‐
pounds whereas the isoprenoids are useful in the initial stages of biodegradation of n‐alkanes.  
 
1.4.2 Aromatics 
The aromatics are cyclic, planar compounds that consist of benzene as the simplest structure 
(C6H6). When two or more benzene rings are fused they are called polyaromatic hydrocarbons (PAHs) 
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with the general formula C4r+2H2r+4 where r is the number of rings. In crude oil, the most common aro‐
matics are the mono‐aromatics BTEX (benzene, toluene, ethylbenzene and o‐, m‐, and p‐xylene isomers) 
and alkylated (substituted) benzene compounds (Cn‐benzenes). Common PAHs found in crude oil include 
C0 to C4 PAH homologous series (e.g. naphthalene) and the United States Environmental Protection 
Agency (EPA) “Priority Pollutant” PAHs (Figure 1‐2). The latter consist of 16 PAHs (ΣPAH16) which are 
regulated environmental compounds.  The aromatics are of environmental concerns because they are 
known for their toxic and carcinogenic potential. 
Polyaromatic hydrocarbon homologous series consist of a C0‐parent compound (unsubstituted) 
and its alkylated homologues (substituted) compounds. The alkylated compounds consist of ring struc‐
tures with aliphatic (non‐cyclic) compounds connected to the rings. They are classified by the number of 
alkyl carbons they contain (Figure 1‐3). All the priority pollutants are parent compounds and consist of 
only ring structures (Figure 1‐2). Naphthalene’s structure, for example, has one “line” which represents 
a methyl group connected to a ring (Figure 1‐3). Since there is only one “substitution”, this compound is 
denoted as C1‐naphthalene. The alkylated and parent compounds collectively form a homologous series. 
An example of a homologous series is C0‐naphthalene (parent), C1‐napthalene, C2‐napthalene, C4‐
napthalene, and C4‐napthalene.  The abundance of alkylated compounds in crude oil is much greater 
than the parent compounds. For environmental studies, it is useful to expand the analysis of PAHs be‐
yond the ΣPAH16. 
 
1.4.3 Polars 
The polars are negatively or positively charged compounds. The charge is due to hydrocarbon 
bonding with heteroatoms such as sulfur, nitrogen, and oxygen. The polars exist in low concentrations in 
crude oil but are concentrated in the environment because they are recalcitrant and persist. The smaller 
polar compounds are called the resins and they consist of heterocyclic PAH compounds (N, O, S, ‐ PAHs). 
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The larger polar compounds are called the asphaltenes. The asphaltenes are dispersed in crude oil, not 
dissolved, and exist as colloids. They precipitate out of the oil naturally.  
 
1.4.4 Macondo Crude Oil 
The Macondo crude oil released from the DWH oil spill is considered a Louisiana light “sweet” 
crude oil typical of crude oil exploited in deep reservoirs in the Gulf of Mexico. The term “sweet” refers 
to its low sulfur content. A light crude oil, such as the Macondo oil, generally consists of 55‐90% satu‐
rates, 10‐35% aromatics, 0‐10% resins and 0‐10% asphaltenes (Boehm, 2006). A chromatogram of 
Macondo oil showing resolved peaks of alkanes with an abundance of lighter molecular weight com‐
pounds is on Figure 1‐8. As oil weathers the resolved peaks become shorter and will eventually disap‐
pear. Crude oil changes from its original composition in the reservoir once it enters into the environ‐
ment.  
 
1.4.5 Diesel Oil Composition 
Diesel oil is derived from crude oil through refining processes. Refining consists of three main 
components. Crude oil is first separated into light (gasoline), medium (diesel), and heavy (lubricating 
oils) liquids. Then heavy hydrocarbon molecules are converted into lighter ones by (e.g. cracking) using 
heat and pressure to break large molecules. Finally, it is treated as necessary to meet applicable stand‐
ards for distribution. This may include such processes such as blending and purifying. 
Although large spills such as the DWH attract great attention, they are rare compared to diesel 
oil spills in marine environments (Horel et al., 2012). Diesel spills are common especially among vessel 
traffic in near shore waters. The general composition of diesel oil consist of 65‐95% saturates, 5‐10% 
aromatics, 0‐2% resins, and 0.05‐0.5% asphaltenes (Boehm, 2006). Diesel oil has the same chemical 
compounds as crude oil but with a slightly different distribution of the SARA hydrocarbons. 
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1.5 Biodegradation of Petroleum 
Hydrocarbons have been around since inception of the biosphere and have been leaking to the 
surface for as long as Precambrian time (Prince and Walters, 2006). They are produced during fossil fuel 
generation and in low levels by plants, animals and microorganisms in nature. They are a significant part 
of the carbon cycle and microorganisms use carbon as an energy source. Many species of bacteria and 
fungi can grow on hydrocarbons and many other species can degrade hydrocarbons while growing on 
other substrates. Almost all hydrocarbons are readily degraded under appropriate conditions. The types 
of species present will depend on the TEA, the type of hydrocarbon compounds, and the local environ‐
ment. Other abiotic factors include salinity, temperature, availability of nutrients, and moisture. The mi‐
croorganism ecology will change as the composition of the oil changes and as the available TEA changes. 
Hydrocarbons are degraded under different pathways depending on whether the conditions are aerobic 
or anaerobic. The general biodegradation sequence is n‐alkanes > monoaromatics > branched and cy‐
cloalkanes > PAHs > biomarkers (Wang and Christensen, 2006). 
Oxygen is the TEA for aerobic microbes. When oxygen is available, the initial activation of deg‐
radation is by either monooxygenase (one oxygen atom) or dioxygenase (two oxygen atoms) enzymes. 
The aerobic degradation of n‐alkanes starts with an initial oxidation of a terminal methyl group via 
monooxygenase (Figure 1‐9). This renders a primary alcohol followed by aldehyde and then a fatty acid. 
The fatty acid conjugates with Coenzyme A (CoA) and is further processed via β‐oxidation (where the 
oxidation occurs at the β‐carbon). The reaction can be summarized by the following: 
 
C10H22 → C9H19CH2OH → C9H19CHO → C9H19CHOOH → C9H19CO‐SCoA → β‐oxidation → terminal oxidaƟon 
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Alkanes follow a typical lipid catabolic pathway.  It is the initial activation that requires the most energy 
to overcome. Once the hydrocarbon has oxygen attached it is relatively easy to metabolize. The oxida‐
tion by dioxyenase is similar where there is an initial oxidation required and then the remaining catabol‐
ic pathway is relatively easily achieved. 
Branched alkanes are more difficult to degrade with the oxidation enzymes mentioned above 
than the straight chain alkanes. The branched alkanes can be degraded at both ends or by the produc‐
tion of new enzymes by the microorganism. Nevertheless, they will eventually be degraded. Pirnik et al. 
(1974) discovered when n‐C17 and Pr were together, the microbes degraded n‐C17 first to less than 5% 
and then degraded Pr. This phenomenon has been used to identify the onset of biodegradation. A de‐
crease in the ratio of these two compounds (or the ratio of n‐C18 and Ph) with time signifies degradation. 
Aromatic hydrocarbons are relatively more difficult to metabolize as it takes a lot more energy to break 
an aromatic ring. After the initial activation of the aromatic compound by monooxygenase or 
dioxygenase, catechols are formed which further breakdown to eventually follow a classic catabolic 
pathway.  The general trend of aerobic degradation is larger n‐alkanes > aromatics > smaller n‐ and 
branched alkanes, monocyclic alkanes, low ring PAHs and heterocyclic PAHs > larger PAHs. Alkylated 
PAHs have general biodegradation trends as well. As alkylation level increases in the same PAH series, 
the less susceptible it becomes to microbial attack. For example, 4‐ring alkylated PAHs typically follow C0 
> C1 > C2 > C3.  
Although oxygen is ideal for degradation of hydrocarbons, many hydrocarbons can be degraded 
using other TEAs under anoxic (e.g. sulfate‐reducing, nitrate‐reducing, and methanogenic) conditions. 
This catabolism proceeds much slower than aerobic pathways. The most common degradation of hydro‐
carbons under oxygen‐free conditions is by the addition of the fumarate molecule (Figure 1‐9). The 
fumarate molecule will attach to the hydrocarbon (an alkane is shown in Figure 1‐9) at a subterminal 
position to form an alkyl succinate derivative. Once the hydrocarbon is attached to the fumarate it fol‐
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lows a similar metabolism in aerobic conditions (lipid catabolic pathway) where it conjugates with CoA 
and is further processed via β‐oxidation. This pathway has also been demonstrated for aromatics and 
alicyclic (cyclic, non‐aromatic rings) hydrocarbons. Also, the addition of a CO2 source such as bicar‐
bonate/carbonate have been shown to degrade hydrocarbons under anaerobic conditions but fumarate 
is more common. Generally, n‐alkanes up to n‐C34, Ph, PAHs with 3 or more rings, DBT, among others 
can degrade under anaerobic conditions. One interesting finding was alicyclic compounds degrade much 
faster under anaerobic conditions (Prince and Walters, 2006).  
In order for microbes to degrade hydrocarbons, they must bring the hydrocarbon into an intra‐
cellular site where it can be metabolized. Three processes are suggested of how this occurs (Alexander, 
1999). The first process occurs when the oil has partitioned into the aqueous phase. Since oil consists of 
thousands of different hydrocarbons compounds, the solubility of hydrocarbons into the aqueous phase 
will vary. Once dissolved, they can be metabolized. The assumption here  is that microbes only utilized 
dissolved substrates and therefore, more soluble compounds are likely to be degraded. The population 
of microbes will  increase as dissolution continues and eventually biodegradation will be  limited by the 
rate of hydrocarbon dissolution.   
A second mechanism is a surfactant facilitated process where the microbes produce surfactants 
(biosurfactants)  in  the aqueous phase which  reduces  the  interfacial  tension. Microbes can  secrete di‐
verse  surfactants  that allow  conversion of  the hydrocarbon  to  colloidal emulsions which  can  then be 
absorbed. This keeps  the microbes utilized with sufficient carbon supply and so  they can grow.  It has 
been  shown  that  this  mechanism  is  effective  for  some  aromatic  hydrocarbons  (e.g.  pyrene  and 
phenanthrene). When the biodegradation rate becomes greater than the dissolution rate, biosurfactant 
release is likely operational. Extracellular polymeric substances (EPS) can be generated and released by 
microorganism to assist in oil degradation. The EPS can act as surfactants. 
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The  third process  is when microbes directly utilize  the hydrocarbon at  the oil‐water  interface. 
This is particularly important for low solubility hydrocarbons. Dispersants assist microorganisms in using 
this mechanism in open water spills, as demonstrated for the DWH surface slicks, but in sediment there 
are other factors to consider. For the bacteria to access the oil the porosity and permeability will play a 
role. Once they adhere to the petroleum droplet, they can “grab” the carbon from the oil at the cell sur‐
face and pass it through to the cytoplasm where it  is metabolized without secreting surfactant. For ex‐
ample, in a study of hexadecane (n‐C16), the hexadecane was degraded but partitioning into the aqueous 
phase was not observed (Efroymson and Alexander, 1991). Similar results were noted with naphthalene 
(Ortega‐Calvo and Alexander, 1994).  
 
1.6 Clay Mineralogy 
Sediment is a porous mixture of inorganic material from weathered rock (mineral matter) and 
organic material from flora and fauna. Clay minerals are present in sediment as mineral matter from the 
chemical changes of both inorganic and organic materials that occurred during sediment formation. Clay 
minerals play an important role in the natural environment as they have the ability to sorb and remove 
toxins. The most common types of clay minerals found in sediment are kaolinite, illite, and smectite 
(Marshall et al., 1996). 
Clays belong to the silicate mineral family. The fundamental unit of a silicate mineral is four O2‐ 
at the apices of a regular tetrahedron surrounding and coordinated by one Si4+ at the center (Figure 1‐
10). The Si – O tetrahedron bond is half ionic and half covalent. When three O2‐ of a tetrahedron are 
shared between adjoining tetrahedral, infinitely extending flat sheets are formed called phyllosilicates 
with a unit composition of Si2O5. Similarly, aluminum ion, Al3+, can bond to six O2‐ (or hydroxyl ions) to 
form six coordination octahedrons (Figure 1‐11). The O2‐ from an octahedron bond to the edges of an‐
other octahedron and form octahedral sheets.  The octahedral sheets can have either partially 
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(dioctahedral) or fully (trioctahedral) filled sites. Dioctahedral sites are typically filled with two trivalent 
cations (e.g. Al3+) whereas the trioctahedral sites will be filled with three bivalent cations (e.g. Mg2+, Fe2+) 
per formula unit. Kaolinite and montmorillonite are examples of dioctahedral clays. The tetrahedron and 
octahedron sheets unite by sharing the apical oxygen in the tetrahedron to the octahedron to form a 
layer (Moore and Reynolds, 1989; Klein and Hurlbut, 1993).  
Isomorphic substitution can occur where the aluminum ion, Al3+, is often substituted for Si4+ in 
the tetrahedron because of their similar sizes. Similarly, aluminum or magnesium ions can substitute in 
the octahedrons. Isomorphic substitution occurs with an atom of similar size but a lower positive charge. 
Isomorphic substitution causes a permanent charge and determines the overall charge of the layer. It 
will have an influence on the type of cations that are attracted and adsorbed to the clay surfaces in an 
attempt to establish neutrality. Isomorphic substitution happens during crystal growth and does not 
change the layer structure.  
Unit layers can be 1:1 or 2:1 and can have exchangeable or non exchangeable interlayer cations. 
Kaolinite is an example of a 1:1 unit layer of tetrahedron to octahedron and has the general formula 
Al4Si4O10(OH)8. Figure 1‐12 shows an example of the layered structure of kaolinite. The tetrahedron layer 
shows oxygen and silicon atoms and the octahedron shows aluminum and hydroxyl atoms. The distance 
from the top of one unit layer to the top of another unit layer is called the basal spacing. Kaolinite has a 
basal spacing of 0.72 nm which is a fixed distance. The unit layers are bonded together by hydrogen 
bonding and do not contain interlayer cations. Kaolinite is electrically neutral with a layer charge of 
about zero.  
A unit layer that consists of two tetrahedron sheets with an octahedron sheet in the middle is 
called a 2:1 mineral. Both illite and montmorillonite have this type of unit layers. For illite, the basal 
spacing is 1 nm and its unit layers are usually bonded by non exchangeable potassium ions. It has a layer 
charge of 0.9 due to isomorphic substitution. For example, ionic charges from the octahedron and tetra‐
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hedron layers for illite can described as follows K [Al+4.8, Mg+0.8] [Si+14, Al+1.5] [O10(OH)2]‐22. The charges are 
therefore 21.1 ‐ 22 = ‐0.9. 
Montmorillonite has a variable basal spacing but is generally 1.4 nm. The unit layers are bonded 
by exchangeable cations in solution of usually calcium and magnesium and to a lesser amount potassi‐
um and sodium. Water molecules can attract to the cations which can cause the basal spacing to in‐
crease (swell) up to 2 nm. Up to a swelling distance of 2 nm, the clay is still a crystalline solid. The clay is 
held by electrostatic attraction of the negatively charged layers and the cations in solution. Swelling be‐
yond 2 nm transforms the clay to a plastic paste and will have irregularly shaped layers. Not all ions will 
expand. For example, calcium ion will not expand beyond 2 nm whereas lithium and sodium ions will 
expand. Montmorillonite has the general formula R0.33+(Al1.67, Mg0.33)Si4O10(OH)2 where R+ is a monova‐
lent cation which neutralizes the layer charge. The unit layer can be described by K [Al+5.1, Mg+0.6] [Si+16] 
[O10(OH)2]‐22 and summarized as (21.7 – 22 = ‐0.3) . The layer charge is 0.33 which is attributed by the 
octahedral sheets due to isomorphic substitution between Al3+and Mg2+. The tetrahedral sheet has a 
layer charge of zero. The cations enter the interlayer to achieve electric neutrality. Figure 1‐13 shows 
the structure of montmorillonite with the octahedral layer between two tetrahedral layers. Also cations 
and water molecules are located in the interlayer. 
The surface properties of clay minerals dictate their adsorption behavior. Surface properties in‐
clude the surface area, surface chemistry, and cation exchange capacity (CEC).  All of these variables will 
have an influence on the clays overall charge and hence ability to adsorb. The pH and salinity of the so‐
lution will also play a role. 
Clay minerals have two different types of charges. One type is a permanent charge which is de‐
rived from isomorphic substitution and contained within the internal structure of the clay. The other 
type is a surface charge which occurs from chemical reactions along the surface of the clay minerals. The 
surface charges are pH dependent and are located along the basal surface of the tetrahedron (siloxane 
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surface) of 2:1 clays (e.g. montmorillonite) and on the basal surface of the tetrahedral and octahedral 
(hydroxyl surface) surfaces of the 1:1 clays (e.g. kaolinite). The latter has a dominant hydroxyl surface 
which interacts strongly with water as it contains terminal OH‐ groups along the surface and edges from 
hydrolysis and are amphoteric (Eslinger, 1988). Montmorillonite has a permanent charge siloxane sur‐
face due to isomorphic substitution and acts as a base (Jaynes and Boyd, 1991). 
The net charge of a clay mineral can be either positive or negative depending on its structure 
and the pH and salinity of the solution. A relatively low pH solution will have an anion exchange capacity 
and a higher pH will have a cation exchange capacity. The zero point of charge (ZPC) is the pH required 
for a clay mineral to have a total net charge of zero. If the pH is lowered from its ZPC, H+ will bond to the 
surface and create a positive surface charge. Conversely, if the pH is higher, the clay surface will have a 
negative charge. The ZPC plays a role in the clay’s ability to adsorb other minerals. For example, kaolinite 
has a ZPC value of 4.7. If the pH drops below 4.7 (e.g. 2.3) kaolinite will have a positive charge and the 
potential to adsorb quartz. Whereas quartz and kaolinite generally will have negative surface chemis‐
tries and repel each other.   
Clays have unique surface areas relative to other minerals because of their platy habit. Table 1‐2 
shows the average surface areas of kaolinite, illite, and montmorillonite and the surface areas of clays 
used in his study. Some clay minerals have intracrystalline surfaces and essentially the surface area is a 
measure of both internal and external surfaces. Clays such as montmorillonite will have much larger sur‐
face areas than kaolinite because of its expandable nature which increases is internal surface area. The 
internal surface area of montmorillonite makes up 80‐90% of its total surface area averaging 700‐850 
m2/g (Nagy and Konya, 2010).  
Diffuse double layer theory describes the interaction between the clay surface, interlayer cati‐
ons, water molecules bonded to the interlayer cations and the surrounding solution. Generally clay min‐
erals have a net negative charge. The electrostatic forces between the clay surface (negative) and the 
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cations in solution (positive) create a cation concentration gradient where the cations in solution diffuse 
away from the clay surface. The net result is a diffuse thickness where the concentration of the cations 
decrease with distance away from the clay surface until the cation concentration is that of the solution. 
This diffuse layer is also anion deficient. The negatively charged clay layer and the diffuse layer make up 
the “double layer”. The theory was modified, called the Stern model, which states the cations are selec‐
tively adsorbed to the clay surface and are not part of the diffuse layer. Figure 1‐14 depicts the diffuse 
double layer. 
The CEC is the quantity of cations available for exchange at a given pH (usually pH = 7) for a dry 
clay. The ability of sediment to exchange cations from solution to its surface layer balances the negative 
charge of the layer. It is important because it influences the mobility of positively charged ions in solu‐
tion. It measures the concentration of unfixed cations in the diffuse layer and will vary with pH. These 
cations are located at accessible sites between layers and on the surfaces of clay minerals. Table 1‐2 
shows the CEC averages for kaolinite, illite, and montmorillonite and for clay minerals used in this study. 
Hydrocarbons can adsorb to clay minerals surfaces. Different clays will have different capabili‐
ties based on many variables some of which were described above. There are several interactions that 
can occur between clay minerals and hydrocarbons. Adsorption will depend on the hydrocarbon, the 
solution chemistry, and the clay surface chemistry.  
Generally, sorption occurs between the soil and the contaminant when the free energy, ΔG, is 
negative. Sorption can be driven by a variety of sources such as physiosorption which involves weak in‐
teractions (e.g. van der Waals forces), chemisorption which involves strong bonds (e.g. covalent), and 
hydrophobic bonding.  
Normal alkanes bond to external mineral surfaces such as those of montmorillonite via van der 
Waals forces (Eltantawy and Arnold, 1972). By chance, the electrons of the nonploar molecule become 
concentrated in a region of the molecule which causes a nonpolar species, such as n‐alkanes, to become 
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momentarily polar producing an instantaneous dipole moment. This dipole moment causes a neighbor‐
ing molecule to have an induced dipole. Collectively, this process is called dispersed or London forces, a 
type of van der Waals forces. 
It was suggested by Chiou et al., (1985) that nonionic organic chemicals such as PAHs compete 
with water molecules for available sites at clay mineral surfaces. In this case, it is unlikely that PAHs 
would adsorb because they are energetically unfavorable. However, Zhu et al., (2004) suggested that 
PAHs are a special group of nonionic organic chemicals that bond to clay mineral surfaces in two ways 
(Figure 1‐15). A strong interaction between PAHs and cations form cation‐π bonding, a type of covalent 
bonding (Oepen et al., 1991). This interaction allows PAHs to strongly adsorb to clay mineral surfaces.  
Secondly, PAHs can bond via hydrogen bonding where the hydrogen molecule is strongly bonded to 
both the clay minerals surface and to the PAH. Polyaromatic hydrocarbons have been shown to sorb to 
kaolinite and montmorillonite based on the following exchangeable cation preferential sequence: Ag+ >> 
Cs+ > K+ > Na+ (Zhu et al., 2004).  Aromatic hydrocarbons and PAHs have also been shown to bond via 
hydrophobic bonding (Oepen et al., 1991). In this process the water molecule “cage” around the hydro‐
carbon is broken where the nonpolar molecule is able to adsorb by entropy driven forces. Li and Gupta 
(1994) observed that aromatic hydrocarbons can fit between hydrated tetrahedron and octahedron lay‐
ers where hydrocarbons bond to the clay surface. Montmorillonite adsorbed aromatic hydrocarbons to 
a greater extent than kaolinite. Several mechanisms are available for hydrocarbons to bond onto clay 
minerals surfaces. The local environment, chemical composition of the clay and the oil will play a factor.
23 
 
 
 
Table 1‐1 Salt Marsh field locations and sampling dates 
 
Sample ID  GPS Coordinates  Date Sampled 
BJ‐1 
N 29o 27’ 43.72”  W 89o 52’ 10.18”  10/12/2010 
N 29o 27’ 43.72”  W 89o 52’ 10.18”  2/11/2011 
N 29o 27’ 43.72”  W 89o 52’ 10.18”  3/27/2011 
N 29o 27’ 43.72”  W 89o 52’ 10.18”  5/22/2011 
BJ‐2 
N 29o 27’ 16.22”  W 89o 52’ 28.95”  10/12/2012 
N 29o 27’ 16.22”  W 89o 52’ 28.95”  5/22/2011 
BJ‐3 
N 29o 27’ 3.67”   W 89o 52’ 12.87”  10/12/2010 
N 29o 27’ 3.67”   W 89o 52’ 12.87”  12/7/2010 
N 29o 27’ 3.67”   W 89o 52’ 12.87”  2/11/2011 
   N 29o 27’ 3.67”   W 89o 52’ 12.87”  5/22/2011 
 
 
Table 1‐2 Surface areas and CEC of selected clay minerals 
 
The average surface areas and cation exchange capacities of selected clay minerals and of clay minerals 
used in this study. *external surface area only; NM = not measured 
 
  
Clay Mineral  Surface Area (m2/g) 
CEC 
(meq/100g) 
Average          
Kaolinite  15  1‐10 
Illite  25  10‐40 
Montmorillonite  50*  80‐100 
Microcosms 
Kaolinite  10  2 
Montmorillonite  84*  84 
Field Plots 
   Montmorillonite   NM  NM  
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Figure 1‐1 Aerial photograph of oil along the Louisiana coastline following the DWH oil spill 
  
The reddish color is weathered Macondo crude oil surface slicks intertwined in salt marshes along Loui‐
siana’s coast (photograph from the National Science Foundation website) 
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Figure 1‐2 Louisiana River Basins 
 
Field site locations are in the lower Barataria Basin in Bay Jimmy. Barataria Basin is bordered by the Mis‐
sissippi River, Bayou Lafourche, and the Gulf of Mexico (after Louisiana Department of Environmental 
Quality, 2007) 
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Figure 1‐3 Field site locations in Bay Jimmy 
 
Three locations in Bay Jimmy, BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3, were used for field experiments. 
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Figure 1‐4 Photograph of an oiled salt marsh at BJ‐1 field site 
 
Photograph of taken on October 12, 2010. DWH oil‐coated shoreline with marsh grasses still healthy 
several meters inland. 
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Figure 1‐5 Habitat map of Barataria Basin 
 
Bay Jimmy, located in Barataria Bay in the southern portion of Barataria Basin, consists of 63% salt 
marshes (modified after Conner and Day, 1987)
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Figure 1‐6 Structures of EPA Priority Pollutant PAH compounds 
 
Structures of the 16 PAH compounds designated by EPA as priority pollutants. They are all parent (non‐
alkylated) structures ranging from 2‐ring to 6‐rings   
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Figure 1‐7 Structure of an alkylated PAH compound 
 
Structure of C1‐naphthalene. The aliphatic chain is depicted as a line with a methyl group (‐CH3) at the 
end of the line 
 
 
 
Figure 1‐8 Gas chromatograms of Macondo crude oil 
 
Gas chromatogram of Macondo crude oil. The abundance of resolved peaks represents the normal al‐
kanes (modified after Liu et al., 2012). The x‐axis shows time in minutes.
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Figure 1‐9  Degradation pathways 
 
(Left) Aerobic biodegradation pathway of n‐alkane by oxidation to an alcohol then an aldehyde then a 
fatty acid and CoA and finally β‐oxidation. (Right) Anaerobic degradation of an n‐alkane with the 
addition of a fumarate molecule which forms an alkyl succinate derivitive and combines with CoA and 
finally proceeds with β‐oxidation (modified after Rojo, 2009). 
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Figure 1‐10  Tetrahedron 
 
Example of the basic building block of a silicate clay structure of SiO44‐ tetrahedron. The repeating unit is 
(Si2O5)2‐. 
 
  
Figure 1‐11 Octahedron 
 
Example of the basic building block of a silicate clay structure of Al(OH)63‐ octahedron. The repeating unit 
is Al2(OH)42+.
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Figure 1‐12 Structure of kaolinite 
 
Depiction of kaolinite clay mineral structure showing oxygen (O) and silicon (Si) atoms bonded in the 
tetrahedral layer and hydroxyl (OH) and aluminum (Al) atoms bonded in the octahedral layer (modified 
after White, 2005). The tetrahedral and octahedral layers collectively form a 1:1 unit structure.
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Figure 1‐13 Structure of montmorillonite 
 
Depiction of two phyllosilicate sheets of montmorillonite bonded to each other by electrostatic attrac‐
tion between cations in solution and the isomorphic substitution charge from the octahedral layer
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Figure 1‐14 Example of diffuse double layer theory showing the modified Stern layer 
 
The negatively charged surface of the clay mineral is to the left. Cations are attracted to the surface of 
the clay mineral and form the Stern layer. The cations “diffuse” away from the clay surface   
 
 
  
Figure 1‐15 PAHs bonding to the clay mineral surface 
 
Interaction between a negatively charged clay mineral surface and aromatic ring (a) cation‐π bonding 
and (b) hydrogen bonding (modified after Zhu et al., 2004). 
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2 LITERATURE REVIEW 
2.1 Introduction 
Clay minerals have been used to mitigate the impact of marine oil spills but have yet to be test‐
ed in salt marshes (Lee, 2002). Accidental marine oil spills occur worldwide with a recent example being 
the DWH catastrophic release which was the largest spill in U.S. history. Salt marshes are one of the 
most difficult environments to remediate and therefore challenging for responders following the thou‐
sands of marshlands that were impacted by the DWH spill. Traditional remediation strategies used for 
oiled coastlines are not suited for salt marshes as they can be detrimental to their ecosystems. Biore‐
mediation is recognized as the most attractive alternative for these delicate wetlands. Limited laborato‐
ry experiments have demonstrated biodegradation enhancement of oil in the presence of clay minerals 
and seawater. However, bioremediation using clay minerals is a strategy that has yet to be tested in 
oiled marsh sediments where petroleum is known to persist.  The purpose of this review is to summarize 
what is known about clay minerals and their remediation applications to marine oil spills. The general 
focus is on montmorillonite and kaolinite clay minerals. 
 
2.2 Oil‐Mineral Interactions 
The oceans contain particulates that can influence the fate of spilled oil. These particulates have 
been useful in dispersion and sedimentation of oil in open waters and in dispersion and removal of oil 
along shorelines. Naturally occurring minerals that bind to oil include organic and inorganic particles 
such as phytoplankton, phyllosilicates, clay‐sized particulates and minerals larger than clay.  The domi‐
nant particle size in natural waters is < 2 µm making clay a prime candidate for oil‐mineral interactions 
(Hargrave and Kranck, 1976). In the open ocean suspended particulate matter combines with oil slicks to 
form stabilized clusters. Depending on the buoyancy, the aggregates will either be dispersed further or 
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enter the water column where they will settle at the seabed. Along shorelines, mineral fines from the 
ocean waves will bind and remove oil trapped on solid surfaces and disperse preventing adhesion to 
shoreline sediments.  
There is a long history of oil‐mineral studies dating back to when Poirier and Thiel (1941) ob‐
served the ability of suspended particles to transport oil from surface water to the ocean floor. After 
testing numerous mineral types, they found kaolinite clay mineral to be the most effective particle for 
sedimentation. They postulated that oil attached directly to the minerals as globules and then, due to 
the increase in density, the globules sedimented. Other studies that followed showed both adsorption 
and colloidal association are mechanisms in which oil‐particulates form (Lee, 2002).   
Sedimentation studies revealed a variety of general observations. Gordon et al. (1973) claimed 
87‐98% of spilled oil can end up as globules or adsorbed or incorporated into particles. Johansson et al., 
(1980) estimated that 10‐15% of the Tsesis spilled oil (1977) in the Baltic Sea was removed by adsorption 
to minerals followed by sedimentation. As much as 50% of the oil that was dispersed during a 
mesocosms study ended up removed via particulate‐sedimentation processes (Lee, 2002). Malinky and 
Shaw (1979) estimated total oil removal was 30% by sedimentation from their laboratory experiments. 
Following these works, a growing interest arose for industrial purposes which focused on the molecular 
interactions between the oil and clay.  
Oil‐mineral formations have been recognized as a self‐cleaning physical mechanism for oiled 
shorelines. This observation led to a countermeasure strategy called surf‐washing. Surf‐washing is when 
oiled sediment is physically moved into the surf zone where wave action (turbulence) can naturally 
“clean” the sediments. Two field trials and one field experiment confirmed that these oil‐mineral flocs 
were an effective natural process that dispersed oil while also enhancing biodegradation. Following the 
Tampa Bay oil spill (August 10, 1993), surf‐washing was used as a polishing technique and was very suc‐
cessful. The natural sediment was sand with virtually no clay. This implied that the suspended particu‐
38 
 
 
 
late matter in the water removed the oil once it was relocated. The Sea Empress (1996) oil spill in Wales 
also was a success story once sediment relocation was implemented. Most of the oil was removed from 
cobbles and an estimated 50% was due to oil‐mineral formation. Laboratory experiments confirmed that 
surf‐washing also enhanced biodegradation of the Sea Empress spill. The experimental field trial was a 
large scale sediment relocation test in Norway and was overall successful. Some sediments adjacent to 
treatment area contained stranded oil but most was dispersed. These field trials proved promising as an 
approach to oiled shorelines (Lee, 2002). 
It wasn’t until the Exxon Valdez oil spill that Bragg and Yang (1993) recognized oil‐mineral inter‐
actions may have been responsible for removal of oil in low energy environments. Subsequent laborato‐
ry experiments demonstrated that glacial‐derived clay minerals naturally formed flocs with the oil pre‐
venting adhesion to cobbles. Once oil‐mineral flocs formed, they reduced adhesion of oil to solid surfac‐
es such as sediments and rocks in these low energy marine systems. They claimed oil‐mineral flocs were 
responsible for enhancing oil dispersion and in turn oil degradation. The term oil‐mineral aggregate 
(OMA) is now used to define oil‐mineral flocs (Lee, 2002). Subsequent studies found that the mixing en‐
ergy (turbulence) is a major factor for the formation of stabilized OMA. 
These oil‐mineral interactions have proven a significant role in the fate of oil but had been un‐
der‐researched for their implementation as an oil spill countermeasure. The idea of mitigating oil in low 
energy marine environments or as a surf‐washing technique was the impetus for a wave of research 
with the interest in understanding the mechanisms and processes further. In both cases, when oil is dis‐
persed the surface to volume ratio of spilled oil is increased which makes the oil more readily biode‐
graded by microorganisms (Le Floch et al., 2002). Microbial degradation of hydrocarbons due to OMA 
has been shown to be the greatest in the following order: water column > seabed >> sediments 
(Muschenheim and Lee, 2002). 
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Generally it has been found that mineral type, oil viscosity, degree of turbulence and salinity are 
the major factors that contribute to OMA stabilized formations. Some of these findings are summarized 
below. 
Stoffyn‐Egli and Lee (2002) investigated the formation and characterization of OMA. Three types 
of OMA formations were identified based on mineral type being the most influential factor. Droplet 
OMA contain individual or flocculated minerals attached to the oil surface and sometimes cased around 
micron‐sized oil spheres (Figure 2‐1). The shape is dictated by the oil. Studies showed that kaolinite and 
quartz minerals formed this type of OMA. Large amounts of oil compared to minerals (oil‐to‐mineral 
ratio) were the cause of positive buoyancy of droplet OMA. Solid OMA are tens of micron‐sized oil‐
mineral mixtures with irregular shapes such as branched or elongation (Figure 2‐2). The minerals are 
“rolled” into the oil. Conversely to droplet OMA, the shape is dictated by the mineral. Flake aggregates 
are millimeter‐sized thin sheets with highly organized dendritic microstructures (Figure 2‐3). These ag‐
gregates are common with montmorillonite. Oil and minerals are arranged in an ordered configuration.  
Montmorillonite flakes will have either positive or neutral buoyancy with the exception of very small 
OMA which settled. Montmorillonite formed OMA much more readily than kaolinite in mineral mix‐
tures. After kaolinite reached > 80%, OMA droplets formed. Converse to Poirier and Thiel’s (1941) ob‐
servations of kaolinite being the most effective mineral to form OMA, Muschenheim and Lee (2002) 
found montmorillonite to be just as effective as kaolinite.  
The surface properties of minerals play role in their interactions with oil. Montmorillonite is 
known for its high CEC, large surface area, and swelling behavior. It has a charged negative surface due 
to isomorphic substitution of the octahedral layer. This causes an electrostatic attraction of inorganic 
cations (such as Na+, K+, Ca2+, Mg2+) into the interlayers of the clay in an attempt to achieve electrical 
neutrality. Due to the hydration energy of the inorganic cations, they become solvated by water mole‐
cules, hence swelling the clay, forming hydration shells and rendering the clay’s surface hydrophilic. In‐
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organic cations can be replaced by ionic polar compounds. Clay minerals such as these are termed 
organoclays.  Organoclays have been intentionally transformed in the laboratory for industrial purposes. 
This same process can occur in nature under the appropriate conditions where an organic cation from 
organic matter or petroleum from spilled oil replaces the inorganic cation, likely Na+ in marine environ‐
ments, rendering the surface hydrophobic.  Additionally, polar organic molecules can replace water 
molecules of the hydration shell (Stoffyn‐Egli and Lee, 2002). This promotes the retention of hydrocar‐
bons by montmorillonite resulting in an orderly structure forming flake OMA. 
Kaolinite however, does not have interlayer charges. It relies on its surface and broken edges to 
attract and adsorb compounds. Generally kaolinite is electrically neutral at pH 4.7. In seawater (pH ~ 
8.0) kaolinite will become negatively charged making it capable of adsorbing inorganic cations and ionic 
organic molecules (Stoffyn‐Egli and Lee, 2002). The latter can be solvated by water or by polarized or‐
ganic molecules. Additionally, water molecules adsorb to silanol (‐SiOH) groups and organic molecules 
can attach  to these hydrated silica making the surface hydrophobic. This mechanism is likely responsi‐
ble for the formation of droplet OMA. 
Khelifa et al. (2002) studied the relationship between oil viscosity and temperature in the for‐
mation of negatively buoyant OMA. They found that OMA formed mostly spherical but some elongated 
shapes. Shape and size of OMA was not influenced by oil viscosity but found as viscosity decreased, 
temperature and the quantity of polars in the oil also decreased. Stoffyn‐Egli and Lee (2002) found that 
OMA formation was inversely related to oil viscosity. 
Others have grouped OMA by factors other than shape. Omotoso et al. (2002) observed two 
types of OMA namely hydrophilic formation with low viscosity oil to kaolinite and quartz minerals which 
was likely to sediment and positive buoyancy OMA which formed readily with calcite. Delvigne (2002) 
investigated OMA formation with respect to three types of sediments. Droplet, oil coating, and oil 
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patches were all identified as distinct phases for the presence of oil in sediments. The type formed de‐
pended on the process, oil type and oil concentration.  
The degree of dissolved salts has been shown to influence OMA formation. Bassin and Ichiye 
(1977) found that clay and oil together in saltwater readily flocculated and settled in laboratory experi‐
ments. The same did not occur in distilled water. As the salinity increased so did the speed at which the 
clay‐oil flocs formed. They suggested that flocculation is dictated more by the dissolved salts in seawater 
than by the oil or clay itself. This is somewhat supported by the fact that the same did not occur in dis‐
tilled water experiments.  They observed a monolayer of oil around montmorillonite clay also with oil 
globules connected to the oil films. Others have shown a general trend of flocculation order as low salin‐
ity > marine environments > fresh water (Muschenheim and Lee, 2002). Le Floch et al. (2002) conducted 
laboratory experiments in salinities ranging from 0‐35 0/000. They found salinity is a requirement to form 
OMA. In seawater the double diffuse layer on the clay surface is suppressed making it easier for minerals 
to interact with oil (Warr et al., 2009). The reason is that salinity decreases the repulsion forces between 
the negatively charged clay surface and anions in solution however, the attraction between particles 
remains constant. This “thinning” of the double layer makes it easier for particles to interact. This rela‐
tionship can be described by the following equation: 
 
ࢀ ൌ ૚/ሺ૜. ૛ૡૡ√ࡵሻ            (3.1) 
 
Where I is the ionic strength of the seawater and T is the thickness of the diffuse double layer. They 
found that where the double diffuse layer was thinnest is the optimal salinity for OMA formation. This 
varied according to oil composition. 
Oil‐mineral interactions combined with chemical dispersants were also of interest to oil spill re‐
sponders.  One study showed illite and montmorillonite were the most effective clay minerals when ap‐
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plied with a chemical dispersant for sedimenting oil (Guyomarch et al., 1999). Other studies showed that 
when OMA was combined with chemical dispersants OMA formation was enhanced (Guyomarch et al., 
2005; Lee et al., 2009). Also, the effects of factors such as mineral type and oil type were minimal when 
chemical dispersants were also applied (Zhang et al., 2010). Oil dispersed with chemicals was found to 
be more stable than physical dispersion of OMA. Studies with kaolinite showed that as the mixing ener‐
gy was increased so were favorable conditions for OMA formation. In the same study, OMA sizes de‐
creased when chemical dispersants were also applied (Lee et al., 2009). 
Oil‐mineral aggregate processes have been known and studied for decades. There is some de‐
bate as to the degree of turbulence required for OMA formation which would reflect its effectiveness in 
low energy marine environments. The advantage of OMA is the oil gets dispersed where it is more readi‐
ly biodegraded while preventing oil adhesion to sediments. Although these studies build a collection of 
laboratory experimental data, very limited application to field studies have been performed. Also, these 
studies have postulated various mechanisms of OMA formation but did not address the microbial role in 
oil breakdown of droplet, solid or flake OMA. The next section is a review of oil‐mineral interactions with 
microorganism and clay minerals in marine environments. 
  
2.3 Oil‐Mineral‐Microbial Interactions 
Clay minerals are known for their adsorption properties. Specifically clays with high CEC and sur‐
face areas tend to adsorb a range of polar and nonpolar organic compounds and toxic metals. Clay 
minerals are ubiquitous in nature and exist in relatively high amounts in salt marshes. The quantity of 
clay in Bay Jimmy sediments are approximately 30% near the surface to about 33% at a depth of 15 cm 
(Natter, 2012). These naturally occurring clay minerals in the Barataria Basin area consists of 10‐20% 
kaolinite, 20‐30% illite, and 60‐80% montmorillonite (Griffin, 1962).  
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Naturally occurring clay minerals have assisted oil mitigation to shorelines in marine environ‐
ments as described above. As a countermeasure technique, mineral fines adsorb to the oil preventing oil 
adhesion to substrates and increasing dispersion and in turn enhancing biodegradation. Clay minerals 
are especially important to OMA formation due to their high surface areas and they have benefited sev‐
eral marine oil spill cleanups (Owens and Lee, 2003). Ideally, this technique is aimed at oil slicks on the 
sea surface and is optimized in tandem with chemical dispersants or along shorelines where surf‐
washing can be prescribed. Application of surf‐washing is not suited for oiled sediments in sensitive ma‐
rine areas such as salt marshes as it could stress the natural environment (Otte, 2001).  
The use of clay minerals to enhance microbial growth in marine oiled environments has been an 
area of interest. Chaerun et al., (2005; 2013) and Chaerun and Tazaki (2005) tested the potential for 
kaolinite and montmorillonite to enhance microbial growth in marine environments containing high 
concentrations of heavy oil. These studies were less focused on oil‐clay interactions and more focused 
on the role microorganisms play in marine oil spills. Concerned with the inhibitory effects potentially 
induced by elevated oil levels, exponential growth of microbes occurred in clay mineral experiments 
and not in control experiments. They observed biofilm‐oil‐clay complexes. To further investigate this 
phenomenon, additional experiments were carried out to examine kaolinite’s elemental role in this 
process. In this follow up experiment they observed C‐O‐Na‐Si complexes that formed on bacterial cell 
walls precipitated from kaolinite. They suggested that the microbes utilized Si from these precipitates 
as a stimulator for growth which enhanced degradation of oil (Chaerun et al., 2005). 
Oiled salt marshes are known to be one of the most difficult environments to remediate. Adding 
clays as a potential bioremediation strategy to oiled salt marshes is an interesting and attractive con‐
cept especially since they are nontoxic and relatively inexpensive. Studies by Chaerun et al., (2005; 
2013) were carried out in aerobic laboratory settings with oil, clay and seawater. In salt marshes, the 
major concern with oil degradation is the lack of available oxygen which greatly inhibits breakdown of 
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oil in these settings. Also, those experiments showed that clay minerals can enhance microbial growth 
in the presence of oil “thereby accelerating the bioremediation rates significantly”. Biodegradation 
rates however and oil concentrations were not actually measured. Further experiments by Warr et al. 
(2009) addressed both of these concerns.  
Warr et al., (2009) setup microcosm experiments with nine different clay types and controls. The 
microcosms were left for three years in an oxygen‐poor and non‐photolytic environment. They ana‐
lyzed various components of the clays, seawater, microbial communities and oil content. They conclud‐
ed that clay minerals containing bivalent cations, specifically Ca‐montmorillonite, significantly en‐
hanced degradation of oil (96%). This included petroleum break down to some degree in all SARA com‐
pounds. They also found Na‐montmorillonite had 78% oil depletion and kaolinite had 78% oil depletion. 
This was the first study to show that clay minerals could potentially be applied as a bioremediation 
strategy in anoxic marine settings. Also it was the first to measure whether the oil degradation was ac‐
tually enhanced by the addition of clays. 
Prior to Warr et al. (2009) experiments, two mechanisms were proposed to explain the way in 
which clay minerals enhance oil degradation in marine environments. One mechanism is the capacity of 
clay minerals, specifically smectites, to buffer the pH of seawater which promotes oleophilic bacteria 
growth.  As hydrocarbons are consumed by bacteria, protons are released and then adsorbed to the 
clay surface. This in turn sustains the pH of the seawater for population growth. However, the ability of 
all nine clays tested by Warr et al, (2009) showed they were capable of buffering the pH regardless of 
oil degradation significance.  
The second mechanism as suggested by Chaerun et al.  (2005) involves the digestion of Si by 
oleophilic bacteria where the bacteria utilize Si as an energy source. In their experiment bacteria did 
not digest Si in the absence of oil. The kaolinite acted as a support material for the formation of biofilm 
under aerobic conditions and hence promoted growth of hydrocarbon‐degrading microorganisms. The 
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bacteria digested Si and aggregated on the kaolinite surface in the presence of heavy oil and seawater 
(Chaerun et al., 2005; Chaerun and Tazaki, 2005). Silicon digestion was not observed in other works and 
could not explain the general trend between oil mass reduction and clays with high CEC and large sur‐
face areas (Warr et al., 2009). In montmorillonite, oil is adsorbed to the mineral surface and within the 
biofilm. Hence montmorillonites are known for their high CEC and large surface areas. Kaolinite how‐
ever, does not exhibit these same properties and the oil has been shown to become trapped within its 
micropores.  
Warr et al., (2009) proposed a mechanism where the clay brings together the bacteria and oil so 
that it can be utilized as an energy source (Figure 2‐4). In this model, bivalent cations along the clay 
mineral surface suppress the double layer repulsion and activate an attraction between the clay miner‐
als and the oil. They suggest that Ca2+ and Mg2+ cations form a local bridge.  
In a separate study, Chaerun et al., (2013) examined montmorillonite’s role in stimulating bacte‐
ria growth in marine environments. They showed significant growth rates of bacteria during the growth 
phase but not the overall growth with time in clay amended experiments. They also observed C‐N‐O 
complexes on cell walls. They determined that montmorillonite allowed bacteria to utilize the oil more 
efficiently potentially by the production of EPS, a biosurfactant‐like substance secreted by the bacteria. 
They proposed a mechanism where the oil adsorbs to montmorillonite, the bacteria which is surround‐
ed by EPS connects to montmorillonite, the bacteria then becomes surrounded by oil‐clay‐EPS repre‐
sented by C‐N‐O‐Na‐Si complexes,  and then the complexes act as stimulators for bacteria growth (Fig‐
ure 2‐5). 
More recent studies examined clay minerals potential to fertilize oil slicks on the open ocean. 
Warr et al., (2013) tested the potential for clay minerals to adsorb both fertilizer and oil together in 
open water oil slicks. The purpose was to fertilize open water surface slicks that were found to be nutri‐
ent‐poor while making sure the fertilizer didn’t sink. The intention was to utilize the clay similar to OMA 
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that form in open waters but to enhance biodegradation with nutrients from the fertilizer. The clay and 
fertilizer must be fixed to the oil so bacteria can utilize. They tested this in the laboratory using DWH oil 
and seawater. They used Fullers Earth (79% palygorskite which is rich in P) because it was determined 
that P was the limiting nutrient in the open water following the DWH spill.  They found that the clay 
flakes were successful in preventing the fertilizer from sedimenting and in enhancement of alkane deg‐
radation. The degradation of alkanes was 98% compared to 82.5% in controls. However, PAH degrada‐
tion was not enhanced by the clay‐fertilizer flakes. 
Oiled salt marsh sediments can be polluted for decades where the heavier hydrocarbons persist. 
Clay minerals have been successful in reducing oil mass including the heavier fractions in marine set‐
tings. Bivalent Ca‐montmorillonite has been shown to decrease total hydrocarbon mass by 96%. Kaolin‐
ite has also been successful in enhancing microbial growth and reducing the concentration of saturated 
and aromatic compounds but to a lesser extent than montmorillonite. Clay minerals can enhance mi‐
crobial population growth and enhance digestion of oil by bacterium. In oiled marine environments 
such as Louisiana salt marshes, clays with large surface areas such as montmorillonites, provide a place 
for nutrients to accumulate and concentrate which may aid in biological breakdown of hydrocarbons 
enhancing bioremediation and removing pollutants from the environment. This research will test the 
ability of clays in oiled sediment and in situ which was lacking in others works. 
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Figure 2‐1 Droplet OMA 
 
Confocal laser scanning microscopy optical slice through droplet OMA. Kaolinite and quartz crystals ap‐
pear as dark colors around the oil droplet (after Stoffyn‐Egli and Lee, 2002). 
 
 
  
Figure 2‐2 Solid OMA 
 
Confocal laser scanning microscopy optical slice through solid OMA. Minerals appear as dark colors 
within the oil solid (after Stoffyn‐Egli and Lee, 2002). 
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Figure 2‐3 Flake OMA 
 
UV epi fluorescent microscopy. Montmorillonite individual minerals are too small to see. This shows a 
mineral aggregate (after Stoffyn‐Egli and Lee, 2002). 
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Figure 2‐4 Proposed mechanism for oil‐clay‐microbial interaction 
 
In this proposed mechanism the clay surface and bacterial cell wall form a local bridge using bivalent 
cations in the diffuse double layer. This bridge brings the bacteria closer to the oil that is sorbed to the 
clay where the bacteria can more readily metabolize it the oil (modified after Warr et al., 2009). 
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Figure 2‐5 Schematic of clay stimulation of microbial growth in the presence of oil 
 
Proposed mechanism of montmorillonite clay mineral stimulation of growth of hydrocarbon‐degrading 
bacteria in oiled marine environments. (a) oil adsorbs to clay mineral surfaces (b) bacteria secretes EPS 
and connects to montmorillonite (c) bacteria becomes surrounded by oil‐clay‐EPS represented by C‐N‐O‐
Na‐Si complexes. These complexes act as a stimulator for bacteria growth. (modified after Chaerun et 
al., 2013). 
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3 MATERIALS AND METHODS 
3.1 Microcosm Preparation 
The investigation of clay minerals on oiled sediments as a potential bioremediation approach 
was carried out in laboratory microcosms. The laboratory experiment involved the preparation of micro‐
cosms with one set each of different clay mineral types and a set of control experiments. Both kaolinite 
and montmorillonite clay minerals have shown to be effective for bioremediation of oiled saltwater. 
Here, these two types of clay minerals were tested for the first time on oiled marine sediments. This 
study was intended to compliment the field investigation described subsequently.  
This research was investigated under laboratory microcosms contained in 118 ml glass jars. A to‐
tal of 8 microcosms were created with clay minerals and 5 microcosms were created as controls (Figure 
3‐1). Each microcosm contained approximately 100 grams of wet salt marsh sediment collected from the 
top 10 cm of a BJ‐1 coastal marsh in Barataria Bay, LA (Figure 1‐3). This area of Bartaria Bay was impact‐
ed by the DWH oil spill (Figure 1‐4). Therefore sediment likely contained at least trace amounts of the oil 
which was intended to supply oil‐degrading bacteria to the microcosms.  The soil was homogenized by 
manual mixing of the wet sediment prior to creating the microcosms. The microcosms were initially 
submerged in seawater collected from Barataria Bay and then were topped off periodically with deion‐
ized water. Each microcosm was spiked with 5 ml of diesel oil collected from a local service station in 
Atlanta, GA. Four microcosms were amended with 5 g of Ca‐montmorillonite and four microcosms were 
amended with 5 g of kaolinite. The microcosms were kept in the dark, exposed to ambient air, and were 
stirred periodically. Two sets of duplicate microcosms were created consisting of controls and clay 
amended experiments. They are being stored in a freezer at Georgia State University (GSU) to be used at 
a future date in the event additional analysis is warranted. 
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3.2 Field Design 
Three field locations in Bay Jimmy designated BJ‐1 through BJ‐3 were selected for field experi‐
ments (Figure 1‐3). Locations of BJ‐1 and BJ‐3 contained both control and clay mineral treatment plots. 
Location BJ‐2 was designed as a control site only. Each plot was approximately 4 square meters. For clay 
treatment plots, Na‐montmorillonite clay powder was manually mixed in the field in 5‐gallon buckets 
with seawater to create slurry. The clay slurry was poured onto exposed salt marsh surface covering ap‐
proximately 0.5 cm. Site visits and sample collection were periodically performed. 
 
3.3 Clay Mineral Composition 
Clay minerals for microcosm studies were obtained from The Clay Mineral Society Source Clays. 
Kaolinite was a low‐defect kaolinite (KGa‐1b) from Washington County, Georgia. Its clay mineralogy con‐
sists of approximately 85% kaolinite.  Ca‐Montmorillonite (STx‐1b) was from Gonzales County, Texas and 
its mineralogy consist of about 86% Ca‐montmorillonite.  Commercial bought smectite high in Na‐
montmorillonite was used for field experiments. 
 
3.4 Petroleum Analysis 
All salt marsh sediment samples in microcosms were analyzed for saturated hydrocarbons by 
modified EPA method 8015 (8015M) using Gas Chromatography – Flame Ionized Detection (GC‐FID).  
Analysis included the n‐alkanes C9 – C40, five isoprenoids (2,6,10 trimethyldodecane, 2,6,10 
trimethyltridecane, norpristane, Pr, Ph), total petroleum hydrocarbons (TPH) and hopane. Additionally, 
alkylated PAHs were analyzed by modified EPA method 8270D using GC‐Mass Spectrometry (GC‐MS) for 
selected samples. All salt marsh microcosms samples were analyzed at Alpha Analytical Inc., located in 
Mansfield, MA. Samples from field sites were analyzed for the same general analytes as the microcosms. 
The PAHs that were analyzed in microcosms and field samples varied somewhat and are listed in Table 
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A.1‐1 and Table A.1‐2, respectively, in Appendix A. Additionally, BTEX was analyzed at BJ‐1 and BJ‐3. All 
salt marsh field samples were analyzed at Columbia Analytical Services located in Jacksonville, Fl. Labor‐
atory reports include results from accuracy and precision testing along with method blanks which can 
identify sources of contamination from laboratory preparation. Duplicate samples for microcosms are 
being held at GSU and no duplicates were analyzed for this research.  Analysis of variance (ANOVA) was 
used to determine the significance (p < 0.05) of petroleum depletion. ANOVA is a statistical method 
used to compare the means of different groups. For this study, one‐way ANOVA was applied.  
 
3.5 Geochemical Analysis 
Sediments were collected using a metal push corer covered with plastic to avoid metal contami‐
nation. One sediment core was collected at each field location to a depth of 12, 6, and 12 cm at BJ‐1, BJ‐
2, and BJ‐3, respectively. Cores were analyzed at selected horizons for Al, Cd, Cr, Cu, Fe, Pb, Ni, V, and 
Zn. Additionally, two samples of weather Macondo crude oil (mousse) collected from Barataria Bay sur‐
face water were analyzed for the same analytes as above. All samples were analyzed at Columbia Ana‐
lytical Services, Inc., located in Jacksonville, FL. No duplicates were analyzed. Laboratory reports include 
results from accuracy and precision testing along with method blanks which can identify sources of con‐
tamination from laboratory preparation. 
To evaluate environmental contamination, geochemical results were normalized to aluminum 
using an aluminum normalized enrichment factor (ANEF) (Choi et al., 2012): 
 
࡭ࡺࡱࡲ ൌ
ቀࡹࢋ࡭࢒ ቁ࢙ࢇ࢓࢖࢒ࢋ
ቀࡹࢋ࡭࢒ ቁࢉ࢛࢙࢚࢘
                     (3.1) 
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Where (Me/Al)sample is the ratio of metal in the sample to Al in the sample and (Me/Al)crust  is the 
ratio of metal in the crust to Al in the crust. Crustal concentrations were obtained from Wedepohl 
(1995). Aluminum is used since no known anthropogenic sources of Al exits in marsh sediments (Natter, 
2012). An ANEF equal to 1 is considered ambient background levels, greater than 1.5 can be considered 
enrichment in the metal calculated, and less than 0.5 represents loss of the element relative to alumi‐
num (Choi et al., 2012).   
 
3.6 Sediment Characterization 
Salt marsh sediment samples were collected from the top 10 cm of BJ‐3 salt marsh in Barataria 
Bay, Louisiana. Total organic carbon (TOC) and grain size analysis were analyzed by ASTM International 
(ASTM) D 2974‐07a and ASTM D 422‐63 (2007), respectively, at AMEC Environment & Infrastructure, Inc. 
located in Atlanta, GA. 
 
3.7 Depletion Ratios 
Depletion ratios were used to evaluate biotransformation in microcosm experiments for specific 
petroleum families. The degradation is assumed to be solely from biotransformation in microcosm ex‐
periments since these experiments were maintained in a controlled non‐photolytic environment. Se‐
lected hopane normalized depletion ratios (Table 2‐1) were used to evaluate oil mass reduction (Gallego 
et al., 2006). Each ratio represents a hydrocarbon family. The depletion ratios were used to calculate 
degradation indices which translate the ratio into percent depletion. An example of the degradation in‐
dex for pyrene is the following: 
 
 	ࡼ࢟࢘ࢋ࢔ࢋ	ࢊࢋ࢖࢒ࢋ࢚࢏࢕࢔	࢏࢔ࢊࢋ࢞	ሺ%ሻ ൌ ૚૙૙ െ ൭
ቀ࢖࢟࢘ࢋ࢔ࢋࢎ࢕࢖ࢇ࢔ࢋቁ࢙ࢇ࢓࢖࢒ࢋ
ቀ࢖࢟࢘ࢋ࢔ࢋࢎ࢕࢖ࢇ࢔ࢋቁ࢘ࢋࢌࢋ࢘ࢋ࢔ࢉࢋ
൱ ∗ ૚૙૙      (3.2) 
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Where (pyrene/hopane)sample is the ratio of pyrene in the sample to hopane in the sample at a given time 
and (pyrene/hopane)reference is the ratio of pyrene to hopane at time 0. 
 
3.8 First‐Order Kinetics 
Biodegradation rates of crude oil and its refined products vary depending on many factors and 
change with time as the geochemistry changes in the environment. Factors include type and concentra‐
tion of oil and environmental factors such as temperature, salinity, and pH. The heterogeneous distribu‐
tion of oil in the environment (e.g. salt marsh sediments) makes assessment of biodegradation rates 
more challenging. In fact, it can be one of the most difficult parameters to accurately be determined 
(Kresic, 2007). Oil is made up of thousands of hydrocarbon compounds and the lack of data to describe 
the biodegradation of each compound requires some assumptions to be made in terms of biodegrada‐
tion.  In theory, hopane is a non‐biodegradable constituent of oil and can be used to calculate the actual 
biodegradation rate of oil (Venosa et al., 1996). It is assumed this can be accomplished by applying first‐
order degradation kinetics.  
First‐order equations are commonly used to describe the rate at which a compound decompos‐
es in the environment. Its usefulness can be applied to decision making for bioremediation studies that 
involve the fate of petroleum in the environment. Additionally, it provides a comparative standard 
among researchers while reducing the variability with regard to its heterogeneous distribution. The fol‐
lowing first‐order equation has been used in other works for n‐alkanes and PAHs in salt marshes world‐
wide. It was applied here to the same petroleum compound groups to obtain the biotransformation 
rates (Zhu et al., 2004): 
 
ቀ࡭ࡴቁ ൌ ቀ
࡭
ࡴቁ૙ ࢋ
ି࢑࢚           (3.3) 
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where (A/H) is the petroleum concentration normalized to hopane at a given time, (A/H)0 is the petrole‐
um concentration normalized to hopane at time 0, and (k) is the first‐order degradation rate constant 
for the petroleum compound, A. Biodegradation rate constants for n‐alkanes and tPAHs of control and 
clay amended experiments were calculated for microcosm experiments. The biodegradation rate con‐
stants were then used to calculate the half‐life for each petroleum group. Half‐life for controls and clay 
amended experiments were compared to evaluate biodegradation enhancement by clay minerals. The 
half‐life equation is as follows: 
 
࢚૚
૛
ൌ ૙. ૟ૢ૜/࢑            (3.4) 
 
 
where  
t1/2 is the time required for half of the concentration to be consumed 
0.693 is the natural logarithm of 2 derived from the first‐order integrated rate law 
k is the rate constant 
 
The rate constant was derived by graphing the natural logarithm of the normalized petroleum concen‐
tration (A/H) with time (days) and then applying a linear trendline. The slope of the trendline is equal to 
the rate constant. 
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Table 3‐1 Depletion ratios for hopane normalization 
 
C1‐APh: methyl anthracenes and phenanthrenes; C2‐APh: dimethyl anthracenes and phenanthrenes; C2‐
DBT: dimethyldibenzothiophenes 
 
Ratio  Hydrocarbon Family 
C17+C18/hopane  Lower‐medium molecular weight n‐alkanes 
C30+C31+C32+C33/hopane  Heavier molecular weight n‐alkanes 
Pr+Ph/hopane  Isoprenoids 
C2‐DBT/hopane   2‐ring heterocyclic S‐PAHs 
C1‐APh+C2‐APh/hopane  4‐ring PAHs 
Pyrene/hopane  4‐ring PAHs 
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Figure 3‐1 Setup of microcosm experiments 
 
Microcosms showing salt marsh sediments and seawater with montmorillonite (left), kaolinite (center), 
and control (right). Diesel oil can be seen floating on top of control microcosms. Following the setup, all 
microcosms were well stirred. 
 
 
 
 
59 
 
 
 
4 RESULTS  
Bioremediation using clay minerals has been shown to enhance biodegradation in oiled marine en‐
vironments but has not yet been tested in salt marsh sediments where oil is known to persist. The re‐
sults presented here are from laboratory and field experiments. Laboratory testing was performed using 
Ca‐montmorillonite or kaolinite clay minerals in salt marsh microcosms spiked with diesel oil. Field ex‐
periments were performed using Na‐montmorillonite in Louisiana salt marshes impacted by the DWH oil 
spill.  Additionally, geochemical sediment profiles were examined for potential anthropogenic enrich‐
ment. 
 
4.1 Microcosm Experiments 
Laboratory studies were completed to evaluate the potential for biodegradation enhancement 
of oiled sediments using two types of clay minerals. Control microcosms consisted of salt marsh envi‐
ronments spiked with diesel oil. Amended microcosms were similar to the controls and contained Ca‐
montmorillonite or kaolinite clay minerals. The experimental duration was carried out for 368 days and 
samples were collected and analyzed periodically for selected petroleum constituents. 
 
4.1.1 Total Petroleum Hydrocarbons 
Total petroleum hydrocarbon is the total concentration of hydrocarbons which includes hydro‐
carbons from both petroleum and nonpetroleum (e.g. sewage, coal, etc.) sources (Douglas et al., 2007).  
The assumption made here is that TPH represents the total oil which is derived from petroleum sources. 
The TPH concentration is often used as a screening tool of total oil present at a sample location. Chro‐
matograms can be used to visualize the TPH concentrations, specifically weathering of the n‐alkanes 
with respect to all other hydrocarbons in the oil. The n‐alkanes appear as resolved peaks and all other 
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hydrocarbons are a conglomerate contained with a “hump” called the unresolved complex mixture 
(UCM). The UCM will initially be inconspicuous when viewing unweathered oil and then will continue to 
increase as the n‐alkanes are depleted.  
Chromatograms of diesel oil for the control, montmorillonite, and kaolinite experiments are 
shown on Figure 4‐1 through Figure 4‐3, respectively. The x‐axis is the retention time from 0 to 60 
minutes. The y‐axis is the response which varies for each chromatogram. Caution should be taken with 
direct comparison of chromatograms due to different analytical methods such as instruments and oven 
programs.  Here, they provide a useful tool for visualizing depletion of the n‐alkanes with time.  
The control chromatograms between time 0 and 107 days showed the n‐alkanes peaks were 
well resolved and the UCM hump was minimal meaning very little degradation had occurred. As the ex‐
periment duration proceeded the n‐alkanes were progressively degraded and the UCM became more 
prominent.  Chromatograms for montmorillonite and kaolinite experiments showed similar progressions 
to the chromatograms of the control experiments. The resolved n‐alkanes for clay mineral experiments 
were progressively depleted with time. The largest change in the clay mineral experiments was apparent 
between 270 and 368 days; whereas the largest change in the control experiments was apparent be‐
tween 107 and 171 days.  
Total petroleum hydrocarbon concentrations were normalized to Pr for samples collected at 0, 
107, 171, 270, and 368 days. The normalized concentrations are tabulated on Table 4‐1. Each experi‐
mental group had similar degradation patterns. The concentrations initially decreased through day 270 
and then increased by day 368. From 0 to 270 days, kaolinite experiments were the most effective with 
~30% oil degradation compared to the control and montmorillonite experiments of ~21% and ~27% oil 
degradation, respectively.  All oil concentrations increased from 270 to 368 days with a concentration 
order of kaolinite > control > montmorillonite experiments. The TPH concentrations were normalized to 
Pr to take advantage of all the data that was analyzed. Pristane should be used as an internal biomarker 
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to estimate degradation of n‐alkanes in the beginning stages. For that reason, TPH concentrations were 
also normalized to hopane. 
Total petroleum hydrocarbon concentrations were normalized to hopane for 171 and 368 days 
for all experiments.   Both clay amended experiments and the control experiments had different degra‐
dation patterns for TPH concentrations of diesel oil (Figure 4‐4). After 171 days, the control experiment 
had the greatest petroleum mass reduction (66%) followed by the kaolinite experiment (21%). 
Montmorillonite showed a 3% increase in mass concentration. The removal of TPH in the control (89%), 
montmorillonite (84%) and kaolinite (89%) experiments after 368 days however was nearly the same. 
Clay mineral experiments did not show significant differences in diesel oil depletion in salt marsh sedi‐
ments compared to control experiments for TPH concentrations. 
When TPH was normalized to Pr, the concentrations were depleted in all experiments through 
day 270. Then, all the experiments showed an increase in TPH/Pr ratio concentration at 368 days. It was 
expected that the concentrations would continue to show depletion throughout the experimental dura‐
tion. One explanation for the observed increase in concentration could be that Pr was no longer a relia‐
ble internal marker at 368 days because it too was being depleted. To evaluate this possibility, Pr was 
normalized to TPH for each set of experiments with time. The results, presented on Figure 4‐5, showed 
that Pr concentrations were increasing between 0 and 270 days. This would be expected because the n‐
alkanes at 0 days were well resolved and depletion had just begun. Pristane is more resistant to degra‐
dation, so it would appear that Pr concentrations were increasing with time relative to TPH concentra‐
tions. However, at 368 days, Pr concentrations relative to TPH started to show depletion. At some time 
after 270 days, Pr should no longer have been used as an internal marker to estimate TPH degradation. 
Additionally, and as stated previously, Pr is most applicable to the evaluation of n‐alkanes in their initial 
stages of depletion. 
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Clay minerals did not enhance degradation of TPH concentrations in the microcosm experi‐
ments. Total petroleum hydrocarbon degradation results were very different when concentrations were 
normalized to Pr versus hopane. Pristane may be a useful internal marker at the initial stages of degra‐
dation or for screening the behavior oil depletion. Hopane is a much more stable compound and should 
be used when the data are available. The overall results from the hopane normalized data showed that 
biodegradation of diesel oil in control experiments were more effective in salt marsh sediments. 
 
4.1.2 Saturated Hydrocarbons 
By breaking down the TPH components into petroleum groups, a better understanding of the 
group behaviors with respect to degradation can be evaluated. Below are the results for saturated hy‐
drocarbons which collectively are the n‐alkanes and isoprenoids.  
Total n‐alkanes concentrations were normalized to pristane and are tabulated on Table 4‐2. The 
control experiments were steadily depleted of n‐alkanes concentrations. Montmorillonite experiments 
had a lag in n‐alkanes depletion between 107 and 171 days relative to the controls. Kaolinite experi‐
ments also had a lag in depletion between 171 and 270 days. By 171 days the n‐alkanes in control exper‐
iments had degraded more effectively than the clay mineral experiments and continued this trend 
through 368 days. The overall results at 368 days had an oil degradation order of control = 
montmorillonite > kaolinite (89%, 89%, and 85%, respectively).  Clay mineral experiments showed a lag 
in the removal of n‐alkanes in diesel oil relative to the control experiments in salt marsh sediments.   
For further examination, the concentrations of total n‐alkanes were normalized to hopane for 
control, montmorillonite, and kaolinite experiments at 171 and 368 days (Figure 4‐6). After 171 days, 
89% of the total n‐alkanes in the control sample was removed. Biodegradation in the control experiment 
was significantly greater (p < 0.05) than the mass reduction observed for montmorillonite (22%) or kao‐
linite (57%) experiments. The normalized concentrations were 593, 4031, and 2246 µg/g in the control, 
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montmorillonite, and kaolinite experiments, respectively. It is evident that degradation of diesel oil was 
inhibited in clay mineral experiments.  Montmorillonite experiments showed a greater hindrance of mi‐
crobial activity than kaolinite. However, after 368 days, total oil degradation was 99%, 98%, and 99% in 
the control, montmorillonite, and kaolinite experiments, respectively.  
Each individual n‐alkane from C9 through C40 was normalized to hopane for 171 and 368 days in 
all experiments. After 171 days, the control and montmorillonite experiments had similar distribution 
patterns with both having a maximum concentration peak at n‐C14 [Figure 4‐7 (top)]. A large difference 
between the normalized concentration of n‐C14 in the control (84 µg/g) and montmorillonite (528 µg/g) 
samples was apparent. The heavier fraction n‐alkanes were not detected. It is evident at this point of the 
evaluation period that the control sample was much more effective in biodegradation of the diesel oil. 
By the end of the evaluation period, 368 days, the control and montmorillonite experiments exhibited a 
similar distribution pattern of n‐alkanes [Figure 4‐7 (bottom)]. However, the maximum peak concentra‐
tion shifted to n‐C15 for the control (8.2 µg/g) and n‐C18 for montmorillonite (11 µg/g) experiments.  
 Kaolinite sample had a similar distribution pattern to that of the control experiment through 
about n‐C28 for individual n‐alkanes after 171 days [Figure 4‐8 (top)]. Detection of medium and heavier 
n‐alkanes was apparent in the kaolinite sample only. It is evident that the kaolinite experiment did not 
perform as well as the control. The maximum peaks for both experiments were n‐C14 with normalized 
concentrations of control (84 µg/g) and kaolinite (310 µg/g). Nevertheless, at the end of the evaluation 
period, 368 days, the results for both experiments were similar [Figure 4‐8 (bottom)]. Kaolinite was 
slightly more effective in diesel oil mass removal than montmorillonite (Figure A.2‐1, Appendix A) and 
about equal to the control sample.  
The isoprenoids or branched alkanes were normalized to hopane after 171 and 368 days for all 
experiments. Depletion of total isoprenoids is presented on Figure 4‐9.  Initially, the clay mineral exper‐
iments were not as successful as the control in oil depletion. After 171 days, both clay mineral experi‐
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ments had increases in concentrations relative to hopane. Montmorillonite had a 24% increase and kao‐
linite had a 4% increase in normalized concentration. At this point in the study the control experiment, 
with 60% oil depletion, was significantly greater (p < 0.05) in biodegradation of oil than either 
montmorillonite or kaolinite experiments. At the end of the experiment both montmorillonite and kao‐
linite experiments had a mass removal of 87% and 93%, respectively. The control sample had an overall 
gradual depletion of diesel oil with 91% mass removal after 368 days. Kaolinite ended up performing 
slightly better than the control. Overall, a lag in degradation of diesel oil in clay minerals experiments 
occurred relative to the control experiments with time.   
Depletion ratios (Table 2‐1) that were converted to depletion indices (equation 3.2) represent‐
ing degradation for petroleum families are presented on Figure 4‐10 through Figure 4‐12 for light‐
medium n‐alkanes, heavier n‐alkanes, and isoprenoids, respectively. The depletion indices can be used 
as a screening tool into the degradation performance of clay minerals amendments within representa‐
tive individual petroleum groups.  
The light‐medium n‐alkanes in the control experiment were almost completely degraded after 
171 days (Figure 4‐10). The clay mineral experiments were not as effective in oil depletion and particu‐
larly montmorillonite was greatly inhibited compared to the control experiment. After 368 days, the 
control and clay minerals experiments had nearly the same mass reduction. The final oil depletion at 
368 days for the control, montmorillonite and kaolinite experiments was 98%, 97%, and 98%, respec‐
tively.   This is representative of the general trend exhibited by the n‐alkanes in microcosm experiments.  
The heavier n‐alkanes were slightly more resistant to depletion than the light‐medium n‐alkanes 
(Figure 4‐11). The control sample was most effective in oil mass reduction whereas both clay mineral 
experiments had an increase in concentration after 171 days. Kaolinite sample particularly had a very 
large increase in oil mass. Interestingly, kaolinite sample showed a strong recovery with 85% oil degra‐
dation after 368 days. The final concentration depleted by montmorillonite (66%) was less than the con‐
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trol (76%) but nevertheless showed much improvement from 171 days. Overall, this hydrocarbon group 
was not as effective as the light‐medium n‐alkanes for removal of diesel oil. Additionally, clay mineral 
amendments appeared to have inhibited microbial activity during the first 171 days. 
The depletion index for the isoprenoid family is presented on Figure 4‐12. Oil in the control mi‐
crocosms was steadily depleted with time whereas the clay minerals experiments initially showed in‐
creases in concentrations followed by similar oil depletion as the control.  Once again, the clay minerals 
appeared to inhibit microbial activity for the first half of the experiment. By the end of the experimental 
duration however, kaolinite (93%) was more efficient in oil depletion than the control (91%) or 
montmorillonite (87%) experiments.  Overall, clay mineral experiments did not have a significant de‐
crease in diesel oil depletion compared to control experiments.  
First‐order kinetics was used to evaluate biodegradation of the n‐alkanes for the control, 
montmorillonite and kaolinite samples. The control experiment exhibited a first‐order degradation pat‐
tern whereas kaolinite showed a weak regression and montmorillonite did not exhibit first‐order kinetics 
(Figure 4‐13). The latter was somewhat expected due to the microbial lag observed in clay mineral mi‐
crocosms.  The biotransformation rate coefficients (k) for the n‐alkanes were derived from the trendline. 
For both the control and kaolinite the rate coefficient was 0.012 d‐1.  The rate coefficient was then used 
to determine the half‐life of the n‐alkanes from microcosm experiments by applying equation 3. 4. It 
took ~58 days for half of the total n‐alkanes to be consumed in each set of microcosms despite the initial 
lag in microbial activity observed in kaolinite experiments.   
 
4.1.3 Polyaromatic Hydrocarbons 
Both clay amended experiments and control experiments had increasing biodegradation pat‐
terns of total parent and alkylated PAHs (tPAHs) in diesel oil after 368 days (Figure 4‐14). A list of each of 
the individual PAH compounds are listed on Table A.1‐1 in Appendix A.1. At 171 days, the control had 
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the greatest petroleum mass reduction (88%) followed by the kaolinite sample (61%) and then the 
montmorillonite sample (50%). At this time, the control experiment was significantly more degraded (p 
< 0.05) relative to either clay mineral experiments. The final removal of tPAHs in the control (96%), 
montmorillonite (95%) and kaolinite (95%) experiments after the 368‐day evaluation period was nearly 
identical. Clay minerals were not successful in enhancing biodegradation of tPAHs in diesel oil relative to 
the control experiments in salt marsh sediments. 
The EPA’s  “Priority Pollutants” ΣPAH16 are regulated environmental substances which consist 
solely of parent PAH compounds (Figure 1‐6). Abbreviations and number of benzene rings for each com‐
pound are listed in Table 4‐3.   To evaluate the influence clay minerals had on parent PAHs, these 16 
compounds were examined.  It is apparent that the control experiments were much more effective in 
PAH mass reduction after 171 days than montmorillonite [Figure 4‐15 (top)] or kaolinite [Figure 4‐16 
(top)] experiments. Total normalized concentrations of ΣPAH16 were 1.9 ng/g for control, 8.5 ng/g for 
montmorillonite, and 5.9 ng/g for kaolinite samples. Both clay mineral experiments showed complete 
degradation of the same compounds. Some 4‐ and all 5‐ring compounds were absent from all experi‐
ments. However, some of those compounds were not detected at time 0. Only Acl, BaA, and BgP were 
initially detected and showed effective depletion by 171 days.  After 368 days, degradation in the kaolin‐
ite experiment was slightly more (0.46 ng/g) than the control (0.48 ng/g) [Figure 4‐16 (bottom)]. Final 
normalized concentration for the montmorillonite experiment was 0.54 ng/g [Figure 4‐15 (bottom)]. 
Pyrene had the highest concentrations for all experiments throughout the evaluation period. Clay min‐
erals did not enhance biodegradation of parent PAHs in diesel oil.  
In crude oil and its refined products, the alkylated PAHs are more abundant than the parent 
PAHs. Certain homologous series were selected for evaluation based on the number of rings in their 
structures. Naphthalene and phenanthrene homologous series which represents the 2‐ and 3‐ring PAHs, 
respectively, are shown on Figure 4‐17 after 171 days. Overall, phenanthrene series was more degraded 
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than naphthalene series for each experiment.  The distribution shape was similar to a half circle whereas 
the shape of naphthalene was left skewed. The normalized concentration of naphthalene series in con‐
trol experiments was significantly less (p < 0.05) than the concentration in montmorillonite experiments. 
For example, N2 for the control was ~1 ng/g compared to ~20 ng/g for montmorillonite. Kaolinite 
amended experiments were more effective than montmorillonite amendments in degrading these com‐
pounds but these concentrations were not significantly different from the control. The normalized con‐
centration of phenanthrene series in control experiments was significantly less (p < 0.05) than the con‐
centration in montmorillonite experiments. For phenanthrene, P2 was ~3 ng/g for the control and ~12 
ng/g for montmorillonite experiments. Although not significantly different, the addition of kaolinite clay 
minerals also appeared to inhibit degradation of the oil compared to the controls for the phenanthrene 
series. For naphthalene series, N3 and N4 were the most abundant alkylated homologues and for 
phenanthrene series, P2 and P3 were most abundant for all experiments. The distribution pattern 
shown on Figure 4‐17 is typical for weathered diesel oil. Normally the parent and their alkylated substi‐
tutes follow a general degradation pattern. As the parent compound degrades, the alkylated homolog 
concentration increases with increasing alkylated substitution. After 368 days (Table 4‐4) N4 and P4 
were the most abundant compounds for all the experiments with concentrations of naphthalene greater 
than phenanthrene, and N0 was not detected in the control or montmorillonite experiments. The pres‐
ence of N4 as the highest concentration showed that the PAHs continued to degrade. No significant dif‐
ferences were found for experiments at 368 days. For the 2‐ and 3‐ring PAHs, montmorillonite appeared 
to significantly inhibit the degradation of diesel relative to the controls after 171 days.   
For the 4‐ring PAHs, pyrene was chosen as the target homologous series as it was the most re‐
sistant parent PAH compounds. The results for pyrene after 171 days are shown on Figure 4‐18. Pyrene 
homologous series did not exhibit as much degradation as the 2‐ and 3‐ring PAHs indicated by the most 
abundant homolog PY1 for all experiments. The distribution pattern looks slightly right skewed for all 
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experiments. Degradation for this series followed the order of control > kaolinite ≈ montmorillonite with 
total concentrations of 7.1, 15, and 16 ng/g, respectively, after 171 days. After 368 days (Table 4‐4), deg‐
radation followed the order of control = kaolinite ≈ montmorillonite. The most notable change was the 
maximum abundance shifted to PY2 for all experiments. The clay minerals did not enhance degradation 
of diesel oil in 4‐ring PAHs. 
Depletion indices representing degradation for selected PAH groups are presented on Figure 4‐
19 through Figure 4‐21 for 2‐, 3‐, and 4‐ring PAHs, respectively. The compounds used to measure deple‐
tion are commonly applied to PAHs for diagnostic source ratios and depletion ratios (Boehm, 2006; 
Gallego et al., 2006). For the 2‐ring PAHs (Figure 4‐19), degradation progressed with time. The control 
initially was more effective in degrading the diesel oil followed by kaolinite experiments then 
montmorillonite experiments. The control was nearly twice as much depleted compared to microcosms 
containing montmorillonite. By 368 days, concentration in the kaolinite clay mineral microcosm was 
100% depleted whereas the control (90%) and montmorillonite microcosm (86%) had oil remaining.  
Depletion ratios for the 4‐ring PAHs are presented on Figure 4‐20. Diesel oil in the control was clearly 
degraded the most effectively relative to the clay minerals experiments. It was depleted more than 
three times that of concentrations in montmorillonite experiments and nearly twice as much as kaolinite 
microcosms after 171 days. After 368 days, all experiments had 99% oil depletion.  The 4‐ring PAH, 
pyrene, also showed that the control was much more effective in oil depletion (Figure 4‐21). The clay 
minerals performed more poorly for pyrene than the other petroleum families with montmorillonite the 
least effective (2%) followed by kaolinite (15%) after 171 days. This may be expected due to the number 
of benzene rings and its more complex structure. After 368 days, all experiments had 94% oil depletion.  
Clay minerals did not enhance biodegradation of diesel oil for any of these representative PAH families. 
The control was most effective with the order of 3‐ring > 2‐ring > 4‐ring PAHs. 
69 
 
 
 
Biodegradation rates for tPAHs were calculated for the control, montmorillonite and kaolinite 
samples using first‐order kinetics. The biotransformation rate coefficients (k) for the tPAHs were derived 
from the trendline (Figure 4‐22). The rate coefficients were 0.0086, 0.0084, and 0.0085 d‐1, for the con‐
trol, montmorillonite, and kaolinite microcosms, respectively.  These rate coefficients were used to de‐
termine the half‐life of the tPAHs from microcosm experiments by applying equation 3. 4. The half‐life 
for each experiment was similar to one another with no significant differences observed. It took 81, 83, 
and 82 days, for half the tPAHs concentration to be consumed in the control, montmorillonite and kao‐
linite experiments, respectively.  
Overall, the control experiments were significantly more effective in diesel oil degradation of to‐
tal n‐alkanes, total isoprenoids, and tPAHs after 171 days relative to the clay amended experiments. Clay 
mineral amendments appeared to have initially inhibited microbial activity inducing a lag time as evident 
in the lack of oil degradation between 0 and 171 days. Interestingly, the performance in clay amended 
microcosms was very effective during the second half of the duration between 171 and 368 days. This is 
particularly evident for the n‐alkanes and isoprenoids. By the end of the experimental duration degrada‐
tion of diesel oil in all microcosms was about equal.  
 
4.2 Field Experiments 
Field experiments were conducted at three oiled salt marshes in Bay Jimmy, Louisiana (Figure 1‐
3). The areas selected were designated BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3. Locations BJ‐1 and BJ‐3 contained both con‐
trol and treatment plots and location BJ‐2 contained only a control plot. All locations were impacted 
from the DWH oil spill. Clay treatment plots were amended with Na‐montmorillonite. Additionally, one 
sediment core was collected from each location and two DWH mousse samples collected from the sur‐
face water were analyzed for their geochemical profiles. Oil mousse is emulsified oil that forms from oil 
droplets and water by wave action. The results are presented below. 
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4.2.1 Saturated Hydrocarbons 
Location BJ‐1 included both control and clay amended treatment plots.  The n‐alkanes in the 
control plot were evaluated by normalizing the concentrations to Pr for 0, 123, 167, and 223 days (Fig‐
ure 4‐23).  Concentrations decreased significantly with time. The lighter molecular weight n‐alkanes (n‐
C9 to n‐C16) were not detected initially but the medium and heavier molecular weight n‐alkanes (n‐C17 to 
n‐C40) were present. As time progressed, the medium weight n‐alkanes were most notably degraded 
first with five n‐alkanes remaining (n‐C18, n‐C20, and n‐C34‐35). After 223 days, 89% of the n‐alkanes were 
depleted with a total normalized concentration of 1.7 µg/g.    
Concentrations of n‐alkanes at BJ‐1 in control and clay treatment plots were normalized to 
hopane for times 167 and 223 days. The clay treatment plot had significantly less (p < 0.05) mass of n‐
alkanes remaining than the control plot after 167 days [Figure 4‐24 (top)] but the same was not true af‐
ter 223 days [Figure 4‐24 (bottom)]. Total normalized concentrations of n‐alkanes after 167 days for 
control and clay treatment plots were 266.3 and 6.81 µg/g, respectively. The clay treatment was nearly 
40 times more effective in oil degradation than natural attenuation.  After 223 days, although not signif‐
icantly different, the concentration in the clay treatment plot was slightly less, 4.74 µg/g, than the con‐
trol plot, 7.37 µg/g. The clay amended plot contained more compounds of n‐alkanes but in lesser con‐
centration. Overall, the clay minerals effectively enhanced degradation of DWH oiled salt marsh sedi‐
ments at this location. 
At BJ‐1 site, total isoprenoids were analyzed in the control plot for times 123, 167, and 223 days. 
Data were normalized to hopane. The concentrations increased with time relative to hopane. Pristane 
and Ph were the only isoprenoids detected after 123 and 167 days and Pr, Ph and norpristane were de‐
tected after 223 days.  Phytane had the maximum concentration throughout the study duration. Total 
concentrations in the control plot were 3.5, 6.8, and 12 µg/g for 123, 167, and 223 days, respectively. 
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The comparison between total isoprenoids of the clay treatment plot and control plot after 167 and 223 
days, showed no significant differences.  Nevertheless the clay treatment plot contained less oil mass 
than the control plot. After 167 days, no isoprenoids were detected in the clay treatment plot and a 
normalized concentration of 6.8 µg/g was remaining in sediments in the control plot. After 223 days, the 
clay treatment plot had a normalized concentration of 12 µg/g and the control plot 3 µg/g. Although no 
significant differences, the clay minerals enhanced the degradation of isoprenoids in DWH oil at this salt 
marsh location. 
Location BJ‐2 was used as a control plot only.  The n‐alkanes in the control plot were evaluated 
by normalizing the concentrations to Pr for 0 and 223 days (Figure 4‐25).  The data showed significant 
decreases in DWH oil concentrations with time. The light molecular weight n‐alkanes (n‐C9 to n‐C14) and 
the heavier molecular weight n‐alkanes (n‐C36 to n‐C40) were not detected at time 0. By the end of the 
evaluation period, 223 days, four n‐alkanes were remaining (n‐C19, n‐C20, n‐C25 and n‐C35) with a total 
normalized concentration of 2.5 µg/g.   After 223 days, 86% of the total n‐alkanes were depleted in oil‐
impacted marsh sediments at BJ‐2 site.    
At BJ‐2 field site, the total isoprenoids were normalized to hopane for times 0 and 223 days in 
the control plot. The concentration decreased 93% with time from a total normalized concentration of 
115 µg/g to 7.8 µg/g. Norpristane, Pr and Ph were the only isoprenoids present at time 0. By the end of 
the evaluation period, 223 days, only Pr and Ph were detected. Phytane had the highest concentration 
for both time periods during the study. Overall the total isoprenoids concentration in oil‐impacted 
marsh sediments was greatly reduced by natural attenuation processes at this salt marsh location.  
Location BJ‐3 included both control plots and clay amended treatment plots.  The n‐alkanes in 
the control plot were evaluated by normalizing the concentrations to Pr for 57, 123, and 223 days.  The 
data showed increases in concentrations of n‐alkane compounds with time (Figure 4‐26). Initially, the 
lighter weight n‐alkanes were depleted and they remained undetected throughout the experimental 
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duration. Several medium and heavier weight n‐alkanes were undetected initially but then reappeared 
as the experimental duration proceeded. Total n‐alkanes normalized concentration increased by 32% 
from 13 µg/g after 57 days to 17 µg/g after 223 days. The oil concentrations in the control plot showed 
an increasing pattern in total n‐alkanes with only the lighter molecular weight compounds remaining 
undetected.  
Concentrations of n‐alkanes at BJ‐3 in control and clay treatment plots were normalized to 
hopane for times 57 and 223 days. The clay treatment plot had significantly less (p < 0.05) n‐alkanes 
than the control plot after both 57 and 223 days (Figure 4‐27). After 57 days, the majority of the lighter 
and heavier molecular weight compounds were depleted in the control plot with 17 compounds (n‐C16‐25 
and n‐C29 ‐35) remaining totaling 50 µg/g . Whereas the clay treatment plot had only 6 remaining com‐
pounds in the medium molecular weight range totaling 10 µg/g.  This was equivalent to 80% depletion in 
the clay treatment plot relative to the control plot. After 233 days, the normalized concentrations had 
increased for both plots. The clay treatment plot was more effective totaling 19 µg/g than the control 
plot totaling 94 µg/g.  Similar to 57 days, 80% depletion occurred in the clay treatment plot relative to 
the control plot. The lighter and heavier molecular weight compounds were not detected in the control 
with the abundance of remaining compounds in the n‐C17‐35 range. Conversely the clay plot had most of 
the medium molecular weight compounds degraded. Overall, clay minerals significantly reduced DWH 
oil mass in salt marsh sediments at this location. 
At BJ‐3 field site, the isoprenoids were normalized to hopane for times 57 and 223 days in con‐
trol and clay treatment plots. For both times, the clay treatment plot contained less oil mass than the 
control plot however there were no significant differences. After 57 days, phytane was the only 
isoprenoid detected in the clay treatment plot with a concentration of 1.3 µg/g. The control plot had 
three compounds remaining and phytane had the maximum concentration. Total isoprenoid concentra‐
tion in the control plot was 10 µg/g. After 223 days total isoprenoid concentrations increased in both the 
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control and clay treatment plots. The clay treatment plot had less oil mass than the control with total 
normalized concentrations of 14 µg/g in the control and 5.4 µg/g in the clay plot.  Phytane and Pr were 
detected in both plots. No significant differences were observed in isoprenoid degradation between the 
control and clay treatment plots in salt marsh sediments however, clay minerals were more effective in 
reducing DWH oil mass at this location. 
 
4.2.2 Aromatic Hydrocarbons 
Location BJ‐1 included both control and clay amended treatment plots.  The mono‐aromatic 
compounds BTEX were analyzed in the control plot and were not detected. The tPAHs in the control plot 
was evaluated by normalizing the individual PAH concentrations to hopane after 123, 167, and 223 days 
(Figure 4‐28).  A list of each of the individual PAH compounds in the same order as the graph is on Table 
A.1‐2 in Appendix A.1. Generally, PAHs are distributed with 2‐ring compounds to the left of the figure 
and the number of rings increases as you move right across the figure. One exception is on the far right 
of the graph are 2‐ and 4‐ring PAHs including heteroatomic compounds. The normalized concentration 
of tPAHs increased 68% with time ranging from a minimum concentration of 1.1 ng/g after 123 days to a 
maximum concentration of 3.4 ng/g after 223 days. This increase is mostly apparent by the appearance 
of heavier 2‐ring and 4‐ring PAHs. For all times, most of the lighter 2‐ring PAHs were not detected. Be‐
tween time 167 and 223 days the quantity of individual PAHs did not change much although the concen‐
tration increased 26% and the heterocyclic PAHs are apparent on the right of the graph that were not 
detected at 123 days.  
The control and clay amended treatment plots at BJ‐1 field site were normalized to hopane after 
167 and 223 days (Figure 4‐29). The clay mineral treatment area was significantly more degraded (p 
<0.05) than the control plot after 167 days [Figure 4‐29 (top)]. The most recognizable remaining com‐
pounds in the clay treatment plot belonged to the homologous series naphthobenzothiophene, a 4‐ring 
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heterocyclic S‐PAH.  The series can be identified by four adjacent compounds with a negatively skewed 
shape. The rest of the remaining compounds in the clay treatment plot were mostly parent PAHs. The 
clay treatment plot had a total normalized concentration of 0.54 ng/g whereas the concentration in the 
control plot was 2.5 ng/g.  Clay minerals treatment was 79% more degraded than the control plot. 
Similarly, the clay mineral area was significantly more degraded (p <0.05) than the control plot 
after 223 days at BJ‐1 site [Figure 4‐29 (bottom)]. Although most of the same individual PAH compounds 
were detected between the control and clay plots, the clay plot had less than half the concentration (1.6 
ng/g clay; 3.4 ng/g control) remaining.  The clay mineral treatment plot was 53% more degraded than 
the control plot. Clay minerals significantly enhanced degradation of PAHs in oiled salt marsh sediments 
at this location. 
Location BJ‐2 was used as a control site with no treatment plot.  The tPAHs in the control plot 
were evaluated by normalizing the concentrations to hopane for 0 and 223 days (Figure 4‐30).  A signifi‐
cant decrease in DWH oil concentration was apparent with time. Initially four homologous series were 
detected with a few other compounds. By the end of the evaluation period only one homologous series 
belonging to naphthobenzothiophene was remaining. Oil degradation of tPAHs was 80% by 223 days for 
salt marsh sediments at this location. Natural attenuation was effective in reducing DWH oil concentra‐
tions. 
Location BJ‐3 included both control and clay amended treatment plots.  Benzene, toluene, 
ethylbenzene, and xylenes were analyzed in the control plot and were not detected. The tPAHs in the 
control plot were evaluated by normalizing the individual PAH concentrations to hopane after 0, 57, 
123, and 223 days (Figure 4‐31).  A decrease in oil concentration is apparent with time. Initially the light‐
er weight PAHs were absent. Several homologues disappeared as time progressed. The normalized con‐
centration of tPAHs decreased 52% with time ranging from an initial concentration of 2.8 ng/g to a min‐
imum concentration of 1.4 ng/g after 223 days.  
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The control and clay amended treatment plots at BJ‐3 location were normalized to hopane after 
57 and 223 days (Figure 4‐32). The clay mineral treatment area had slightly less total concentration of oil 
compared to the control plot after 57 days [Figure 4‐32 (top)]. The control plot had a total normalized 
concentration of 2.4 ng/g whereas the concentration in the clay treatment plot was 2.1 ng/g and had a 
larger quantity of individual compounds remaining. The clay mineral treatment plot was 9.3% more de‐
graded than the control plot after 57 days. 
After 233 days, the control plot was significantly more degraded (p <0.05) than the clay treat‐
ment plot [Figure 4‐32 (bottom)]. It is fairly easy to see the broad distribution of the remaining PAH 
compounds in the clay plot relative to the control. Generally the control plot had three homologous se‐
ries remaining whereas the clay treatment plot had numerous 2‐, 3‐, 4‐, 5‐, and 6‐ring compounds and 
their alkylated substitutes remaining. The control plot was 76% more degraded than the clay treatment 
plot. Total normalized concentrations were 1.4 ng/g and 5.7 ng/g for the control and clay plots, respec‐
tively. Clay minerals did not enhance PAH degradation in oiled salt marsh sediments at this location. 
Here, the control plot was significantly more depleted of DWH oil. 
Overall, clay minerals performed well in DWH oil degradation enhancement in salt marsh sedi‐
ments for n‐alkanes, isoprenoids, and tPAHs.  Significant differences in were observed for n‐alkanes and 
tPAHs at clay treatment areas. The remaining PAHs at one field site were significantly greater in the clay 
mineral plot than the control plot. No significant differences were observed with isoprenoid compounds. 
Natural attenuation at the control site, BJ‐2, was evident by the decreasing trend seen in all compounds. 
 
4.2.3 Geochemistry 
Sediment samples and cores from Bay Jimmy were collected and analyzed as previously described. 
The sediments at Bay Jimmy are characterized with 60% clay and silt size particles. An abundance of fi‐
bers such as plant debris were observed in the sediment samples after drying. The TOC was 35% which 
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would be expected for marsh soils. Sediment cores were collected at all three field sites, BJ‐1, BJ‐2, and 
BJ‐3 and two mousse samples were collected from Barataria Bay surface water. Each core and mousse 
sample was analyzed for Al, Cd, Cr, Cu, Fe, Pb, Ni, V, and Zn and all sediment data were normalized to Al 
(equation 3.1). Results from the mousse samples showed low concentrations compared to sediment 
samples. Elements detected in the mousse samples were Zn, Fe, Al, Cu, Pb, and Cr ranging from 51.2 to 
0.3 µg/g. 
The average abundance of total metals per cm for each site is shown on Figure 4‐33. Relatively 
large differences were not apparent for each site. Field site BJ‐2 had the greatest concentration per cm 
with an average of 29 µg/g followed by BJ‐3 (26 µg/g) and BJ‐1 (23 µg/g). Since the sediment core depth 
at BJ‐2 was 6 cm, Figure 4‐34 shows the total concentration of metals at each site for the top 6 cm. Field 
site BJ‐1 had the lowest concentration (165 µg/g) compared to the other two sites. Field sites BJ‐2 and 
BJ‐3 had the same concentration of 175 µg/g. Both BJ‐1 and BJ‐3 sites had 12 cm deep sediment cores. 
The total concentration at BJ‐1 and BJ‐3 between 0‐12 cm is shown on Figure 4‐35. Field site BJ‐3 had 
the maximum concentration of 316 µg/g compared to 270 µg/g at BJ‐1.  
Profiles for individual elements are shown on Figure 4‐36 for all three sites. Cadmium was not de‐
tected at any locations. Nickel had limited detection throughout the profiles and is not shown (Figure 
A.2‐2, Appendix A). Chromium and V concentrations showed similarities for all sites throughout the pro‐
file and Fe concentrations were similar for all sites near the top few cm of the profile. Lead and Zn corre‐
lated well at BJ‐1 and BJ‐2 sites but differed at BJ‐3 site. Copper concentrations contrasted with depth at 
all three sites. A notable difference was the increase in all elements at BJ‐3 site observed 10‐12 cm. The 
total concentrations for each element followed the order Zn > Cu > Pb > V > Cr > Fe > Ni. Generally, no 
major spikes in concentrations were apparent with the exception 10‐12 cm at BJ‐3 site. Also, BJ‐3 results 
followed a somewhat dissimilar pattern to the data obtained from BJ‐1 and BJ‐2. 
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Geochemical data were collected at BJ‐1 field site from 0 to 12 cm deep and analyzed at select‐
ed intervals. Normalized concentrations are presented on Table 4‐5. Any concentration above 1.5 is con‐
sidered enriched via anthropogenic sources. Enrichment of all elements was apparent with Zn and Pb 
being the highest. Cadmium was the only element not detected and Ni was only detected between 8‐12 
cm. All elements except Pb generally did not vary with depth. Lead showed a slight increase in concen‐
tration with depth from ~6 to ~ 8 µg/g.  Zinc had the highest concentration of 66 µg/g and Fe had the 
lowest concentration of 26 µg/g (excluding Ni). Average concentrations and deviations are shown on 
Table 4‐8. The abundance of metals based on average concentrations at BJ‐1 were in the following order 
Zn > Pb > Cu > V > Cr > Fe > Ni. The standard deviations of metals were in the following order Pb > Cu > 
Fe = Zn > Ni > V > Cr.   
Geochemical data were collected at BJ‐2 field site from 0 to 6 cm deep and analyzed at selected 
intervals (Table 4‐6). Enrichment of all elements was apparent with Zn and Cu being the highest. Cadmi‐
um was the only element not detected and Ni was only detected at the surface between 0‐1 cm. Gener‐
ally, Cr and Pb slightly increased with depth whereas Fe and V remained fairly stable throughout the 
profile. No trend was apparent with Zn or Cu. Zinc had the highest concentration of 44 µg/g and Fe had 
the lowest concentration of 15 µg/g (excluding Ni). Chromium and V had small deviations (Table 4‐8). 
Lead, Cu, and Zn showed the largest deviations. The standard deviations of metals were in the following 
order Cu > Zn > Pb > Ni > Fe > V > Cr. The abundance of metals based on average concentrations were in 
the following order Zn > Cu > Pb > V > Cr > Fe > Ni. 
Geochemical data were collected at BJ‐3 field site from 0 to 12 cm deep and analyzed at select‐
ed depths (Table 4‐7). Enrichment of elements was apparent with Cu and Zn being the highest. Cadmi‐
um was the only element not detected and Ni was only detected at the surface (0 cm). Chromium and 
Fe concentrations did not vary much throughout the profile but Fe had a large increase at 12 cm. This 
large increase at 12 cm was also seen with Pb, V, and Zn. Lead, V, and Zn had variation with depth. Cop‐
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per had the highest concentration of 85 µg/g and Cr and Fe had the lowest concentrations both with 29 
µg/g (excluding Ni). The abundance of metals based on average concentrations were in the following 
order Cu > Zn > Pb > V > Fe > Cr > Ni. The standard deviations of metals were in the following order Cu > 
Pb > Fe > Zn > V > Cr. 
Total concentrations for each metal at field sites are shown on Figure 4‐37. Site BJ‐2 had the 
lowest concentrations which were expected since the profile was much smaller than for the other two 
sites. Sites BJ‐1 and BJ‐3 had similar patterns with the exception of a large spike in Cu at BJ‐3.  Zinc fol‐
lowed by Pb had the highest concentrations. Chromium, Fe, and V had similar concentration ranges and 
Ni had the lowest concentration. The average concentration of individual metal s at each site is shown 
on Figure 4‐38. The distribution pattern for each site was similar except for a large spike in Cu at BJ‐3 
site and low concentration of Ni at BJ‐3 site. Site BJ‐2 had the highest average concentrations followed 
by BJ‐3 and then BJ‐1. Zinc and Cu existed in the highest concentrations for all site locations. Geochemi‐
cal profiles at salt marsh field sites reveal that Bay Jimmy sediments contain heavy metal concentrations 
above background levels suggesting enrichment via anthropogenic sources.  
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Table 4‐1 TPH concentrations in microcosms 
 
TPH concentrations (µg/g) in control, montmorillonite, and kaolinite experiments. Concentrations  were 
normalized to pristane. 
 
Time  
(days)  Control  Montmorillonite  Kaolinite 
0  211       
107  189  195  168 
171  179  177  160 
270  167  154  147 
368  255  240  294 
 
 
Table 4‐2 Total n‐alkanes concentrations in microcosms 
 
Total n‐alkanes (µg/g) in control, montmorillonite, and kaolinite experiments. Concentrations were 
normalized to pristane. 
 
Time  
(days)  Control  Montmorillonite  Kaolinite 
0  26   
107  17  15  15 
171  7  16  11 
270  5  10  10 
368  3  3  4 
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Table 4‐3 EPA PAH Priority Pollutant list 
 
 EPA PAH Priority Pollutant list, their abbreviations, and the number of fused benzene rings (modified 
after Boehm, 2006). 
 
PAH Compound  Abbr. 
No. of 
Rings 
Naphthalene  N0  2 
Acenaphthylene  Acl  2 
Acenaphthene  Ace  2 
Fluorene  F0  2 
Anthracene  AN  3 
Phenanthrene  P0  3 
Fluoranthene  FL  3 
Pyrene  PY  4 
Benz(a)anthracene  BaA  4 
Chrysene  C0  4 
Benzo(b)fluoranthene  BbF  4 
Benzo(j,k)fluoranthene  BkF  4 
Benzo(a)pyrene  BaP  5 
Indeno(1,2,4‐c,d)pyrene  ID  5 
Dibenz(a,h)anthracene  DA  5 
Benzo(g,h,i)perylene  BgP  6 
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Table 4‐4 PAH data for 2‐, 3‐, and 4‐ring PAH homologues in microcosms 
 
Concentrations and percent degradation for naphthalene (N0), phenanthrene (P0), and pyrene (PY) ho‐
mologous series in control, montmorillonite, and kaolinite microcosms after 368 days. Data were nor‐
malized to hopane. 
 
PAH  Control  Montmorillonite  Kaolinite 
ng/g  %  ng/g  %  ng/g  % 
N0  0  100  0  100  0.0060  99.98 
N1  0.018  99.97  0.020  99.96  0.039  99.9 
N2  0.077  99.9  0.10  99.9  0.11  99.8 
N3  0.16  99.7  0.24  99.6  0.31  99.5 
N4  0.52  98.6  0.72  98.0  0.81  97.7 
P0  0.029  99.2  0.037  99.1  0.030  99.2 
P1  0.071  99.4  0.090  99.2  0.094  99.2 
P2  0.15  98.9  0.20  98.5  0.26  98.1 
P3  0.20  97.7  0.25  97.2  0.33  96.3 
P4  0.29  93.0  0.38  90.8  0.33  92.0 
PY0  0.16  94.4  0.17  93.9  0.16  94.4 
PY1  0.54  88.0  0.72  84.1  0.51  88.7 
PY2  0.66  81.9  0.91  75.1  0.66  82.0 
PY3  0.42  77.0  0.56  69.7  0.43  76.7 
PY4  0.24  73.8  0.31  66.9  0.26  71.9 
 
 
Table 4‐5 Geochemical results at BJ‐1 field site 
 
Geochemical results from BJ‐1 field site from 0‐12 cm depth. Data were normalized to Al by the ANEF. 
 
Depth  Al  Cd  Cr  Cu  Fe  Pb  Ni  V  Zn 
0  1  0  3.23  6.15  2.77  5.96  0  3.44  8.56 
1  1  0  3.42  7.06  2.60  7.03  0  4.02  7.73 
2  1  0  3.42  6.94  2.55  7.38  0  3.86  7.25 
4  1  0  3.52  7.48  3.38  8.02  0  3.59  8.56 
6  1  0  3.50  6.98  4.67  8.71  0  3.65  9.44 
8  1  0  3.14  5.67  3.45  7.99  3.28  3.42  8.02 
10  1  0  3.23  5.55  3.62  7.62  3.38  3.48  7.57 
12  1  0  3.16  5.97  3.41  7.60  3.93  3.43  8.40 
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Table 4‐6 Geochemical results at BJ‐2 field site 
 
Geochemical results from BJ‐2 field site from 0‐6 cm depth. Data were normalized to Al by the ANEF. 
 
Depth  Al  Cd  Cr  Cu  Fe  Pb  Ni  V  Zn 
0  1  0  3.43  5.59  3.16  6.08  3.80  3.78  9.60 
1  1  0  3.43  5.85  2.96  5.85  2.80  3.55  7.41 
2  1  0  3.71  9.59  2.49  8.06  0  4.18  7.49 
4  1  0  3.78  8.79  2.53  8.12  0  3.71  8.04 
6  1  0  3.91  6.27  3.39  7.53  0  3.88  11.20 
 
 
Table 4‐7 Geochemical results at BJ‐3 field site 
 
Geochemical results from BJ‐3 field site from 0‐12 cm depth. Data were normalized to Al by the ANEF. 
 
Depth  Al  Cd  Cr  Cu  Fe  Pb  Ni  V  Zn 
0  1  0  3.37  5.97  3.50  5.56  4.10  3.32  9.16 
1  1  0  3.75  11.10  2.98  8.93  0  3.92  12.37 
2  1  0  3.46  9.08  2.61  7.63  0  3.68  8.87 
4  1  0  3.21  7.28  2.27  5.77  0  3.45  6.22 
6  1  0  3.38  9.04  2.83  7.27  0  4.04  6.99 
8  1  0  3.74  10.96  3.11  8.29  0  4.20  7.35 
10  1  0  3.61  11.20  3.00  7.79  0  4.19  7.01 
12  1  0  4.27  20.86  9.19  15.15  0  6.16  10.46 
 
 
Table 4‐8 Averages and standard deviations of heavy metals at field sites 
 
The average normalized concentration and standard deviation for individual elements at BJ‐1, BJ‐2, and 
BJ‐3 field sites. Data were normalized to Al by the ANEF. 
 
   Al  Cd  Cr  Cu  Fe  Pb  Ni  V  Zn 
average 
BJ‐1  ‐  ‐  3.33  6.48  3.31  7.54  1.32  3.61  8.19 
BJ‐2  ‐  ‐  3.65  7.22  2.91  7.13  1.32  3.82  8.75 
BJ‐3  ‐  ‐  3.60  10.7  3.69  8.30  0.51  4.12  8.55 
standard deviation 
BJ‐1  ‐  ‐  0.16  0.72  0.69  0.81  0.35  0.22  0.69 
BJ‐2  ‐  ‐  0.21  1.84  0.39  1.09  0.70  0.23  1.63 
BJ‐3  ‐  ‐  0.33  4.52  2.25  3.00  ‐  0.89  2.09 
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Figure 4‐1 Gas chromatograms of diesel oil in control experiments 
 
 Chromatograms of diesel oil in control experiments after (a) 0, (b) 107, (c) 171, (d) 270, and (e) 368 
days. 
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Figure 4‐2 Gas chromatograms of diesel oil in montmorillonite experiments 
 
Chromatograms of diesel oil in montmorillonite experiments after (a) 107, (b) 171, (c) 270, and (d) 368 
days. 
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Figure 4‐3 Gas chromatograms of diesel oil in kaolinite experiments  
 
Gas chromatograms of diesel oil and kaolinite in experiments after (a) 107, (b) 171, (c) 270, and (d) 368 
days. 
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Figure 4‐4 Differences in TPH depletion in microcosms 
 
Differences in TPH depletion in control, montmorillonite (mont), and kaolinite experiments after 368 
days.  Data were normalized to hopane. 
 
 
  
Figure 4‐5 Differences in Pr depletion in microcosms 
 
Differences in Pr depletion in control, montmorillonite (mont), and kaolinite experiments after 368 days.  
Data were normalized to TPH. Negative values represent an increase in Pr concentration relative to TPH. 
‐20
0
20
40
60
80
100
0 171 368
De
pl
et
io
n (
%
)
Time (days)
Control
Mont
Kaolinite
‐50
‐40
‐30
‐20
‐10
0
10
20
30
0 107 171 270 368
De
pl
et
io
n (
%
)
Time (days)
Control
Mont
Kaolinite
87 
 
 
 
  
Figure 4‐6 Differences in total n‐alkanes degradation in microcosms 
 
Differences in total n‐alkanes degradation in control, montmorillonite, and kaolinite experiments after 
368 days. Data were normalized to hopane. 
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Figure 4‐7 Concentrations of n‐alkanes in montmorillonite and control experiments 
 
Concentrations of n‐alkanes in montmorillonite (mont) and control experiments after 171 days (top) and 
368 days (bottom). Data were normalized to hopane. 
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Figure 4‐8 Concentrations of n‐alkanes in kaolinite and control experiments 
 
Concentrations of n‐alkanes in kaolinite and control experiments after 171 days (top) and 368 days (bot‐
tom). Data were normalized to hopane. 
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Figure 4‐9 Differences in total isoprenoids degradation in microcosms 
 
Differences in isoprenoids depletion in control, montmorillonite (mont), and kaolinite experiments after 
368 days.  Data were normalized to hopane. 
 
 
  
Figure 4‐10 Depletion ratio index for light‐medium molecular weight n‐alkanes in microcosms 
 
Depletion ratio index for light molecular weight n‐alkanes for control, montmorillonite (mont), and kao‐
linite experiments after 368 days. 
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Figure 4‐11 Depletion ratio index for heavy molecular weight n‐alkanes in microcosms 
 
Depletion ratio index for heavy molecular weight n‐alkanes for control, montmorillonite (mont), and 
kaolinite experiments after 368 days. 
 
 
  
Figure 4‐12 Depletion ratio index of isoprenoids in microcosms 
 
Depletion ratio index for pristane and phytane in control, montmorillonite (mont), and kaolinite experi‐
ments after 368 days. 
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Figure 4‐13 First‐order degradation of n‐alkanes in microcosms 
 
First‐order degradation plot of the natural logarithm of n‐alkanes concentrations normalized to hopane 
versus time. A linear trendline is shown for each set of microcosms. 
 
 
  
Figure 4‐14 Differences in tPAHs degradation in microcosms  
 
Differences in tPAH degradation in control, montmorillonite, and kaolinite experiments after 368 days. 
Data were normalized to hopane.
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Figure 4‐15 Concentrations of Σ16PAHs in montmorillonite and control experiments 
 
Concentrations of Σ16PAHs in montmorillonite and control experiments after 171 days (top) and 368 
days(bottom). Data were normalized to hopane. 
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Figure 4‐16 Concentration of Σ16PAHs in kaolinite and control experiments 
 
Concentration of Σ16PAHs in kaolinite and control experiments  after 171 days (top) and 368 days (bot‐
tom). Data were normalized to hopane. 
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Figure 4‐17 Distribution of 2‐ and 3‐ring PAHs homologous series in microcosms 
 
Distribution of naphthalenes and phenanthrenes homologous series in (top) control, (middle) 
montmorillonite, and (bottom) kaolinite experiments after 171 days. [N0 = parent, N1‐4 = C1‐4‐alkylated; 
same for P0]. Data were normalized to hopane. 
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Figure 4‐18 Distribution of pyrene homologous series in microcosms 
 
Distribution of pyrene homologous series in (top) control, (middle) montmorillonite, and (bottom) kao‐
linite experiments after 171 days. [PY0 = parent, PY1‐4 = C1‐4‐alkylated]. Data were normalized to 
hopane.
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Figure 4‐19 Depletion index of 2‐ring alkyl PAHs in microcosms 
 
Depletion index measured in microcosms after 368 days for control, montmorillonite, and kaolinite ex‐
periments (C2‐DBT: dibenzothiophenes). 
 
 
  
Figure 4‐20 Depletion index of 3‐ring alkyl PAHs in microcosms 
 
Depletion index measured in microcosms after 368 days for control, montmorillonite (mont), and kaolin‐
ite experiments. (C1‐APh: methyl anthracenes and phenanthrenes; C2‐APh: dimethyl anthracenes and 
phenanthrenes). 
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Figure 4‐21 Depletion index of 4‐ring PAHs in microcosms 
 
Depletion index measured in microcosms after 368 days for control, montmorillonite (mont), and kaolin‐
ite experiments.  
 
 
  
Figure 4‐22 First‐order degradation of tPAHs in microcosms 
 
First‐order degradation plot of the natural logarithm of tPAHs concentrations normalized to hopane ver‐
sus time. A linear trendline is shown for each set of microcosms. 
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Figure 4‐23 Degradation of n‐alkanes at BJ‐1 control site 
 
Degradation of n‐alkanes at BJ‐1 control site after 0, 123, 167, and 223 days. Data were normalized to 
Pr.  
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Figure 4‐24 Degradation of n‐alkanes at BJ‐1 clay treatment site 
 
Degradation of n‐alkanes at BJ‐1 in control and clay treatment plots after 167 (top) and 223 (bottom) 
days. Data were normalized to hopane. 
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Figure 4‐25 Degradation of n‐alkanes at BJ‐2 control site 
 
Degradation of n‐alkanes at BJ‐2 in control plot after 0 and 223 days. Data were normalized to Pr. 
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Figure 4‐26 Degradation of n‐alkanes at BJ‐3 control site 
 
Degradation of n‐alkanes at BJ‐3 in control plot after 57, 123, and 223 days. Data were normalized to Pr. 
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Figure 4‐27  Degradation of n‐alkanes at BJ‐3 clay treatment site  
 
Degradation of n‐alkanes at BJ‐3 in control and clay treatment plots after 57 (top) and 223 (bottom) 
days. Data were normalized to hopane.  
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Figure 4‐28 Degradation of tPAHs at BJ‐1 control site 
 
Degradation of tPAHs at BJ‐1 in control plots after 123, 167, and 223 days. Data were normalized to 
hopane. List of tPAHs are in Appendix A Table A.1‐2.
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Figure 4‐29 Degradation of tPAHs at BJ‐1 clay site 
 
Degradation of PAHs at BJ‐1 field site in clay treatment plots after 167 (top) and 223 (bottom) days. Data were normalized to hopane. List of 
tPAHs are in Appendix A Table A.1‐2. 
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Figure 4‐30 Degradation of tPAHs at BJ‐2 control site 
 
Degradation of PAHs at BJ‐2 field site in the control plot after 0 (top) and 223 (bottom) days. Data were normalized to hopane. List of tPAHs are 
in Appendix A Table A.1‐2. 
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Figure 4‐31 Degradation of tPAHs at BJ‐3 control site 
 
Degradation of PAHs at BJ‐3 field site in control plots after 0, 57, 123, and 223 days. Data were normal‐
ized to hopane. List of PAHs are in Appendix A Table A.1‐2. 
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Figure 4‐32 Degradation of PAHs at BJ‐3 clay treatment site 
 
Degradation of PAHs at BJ‐3 field site in clay treatment plots after 57 (top) and 223 (bottom) days. Data were normalized to hopane. List of 
tPAHs are in Appendix A Table A.1‐2. 
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Figure 4‐33 Average geochemical abundances per cm at field sites 
 
Average geochemical concentrations per cm at BJ‐1, BJ ‐2, and BJ ‐3 field sites.  Data were normalized to 
Al by ANEF. 
 
  
Figure 4‐34 Total geochemical abundances for the top 6 cm at field sites 
 
Total geochemical concentrations from 0‐6 cm at BJ‐1, BJ ‐2, and BJ ‐3 field sites. Data were normalized 
to Al by ANEF.  
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Figure 4‐35 Total geochemical abundances at BJ‐1 and BJ‐3 field sites 
 
Total geochemical concentrations between 0‐12 cm at BJ‐1 and BJ ‐3 field sites. Data were normalized to 
Al by ANEF. 
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Figure 4‐36 Vertical geochemical profiles of individual elements at field sites 
 
Vertical geochemical concentrations of Cr, Cu, Fe, Pb, Zn and V with depth at BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3 field 
sites. Data were normalized to Al by ANEF.
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Figure 4‐37 Total geochemical concentrations of individual elements at field sites 
 
Total concentrations of individual metals at BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3 field sites. Data were normalized to Al by 
ANEF. 
 
 
 
Figure 4‐38 Average geochemical concentrations of individual elements at field sites 
 
Average concentrations of individual metals at BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3 field sites. Data were normalized to Al 
by ANEF.
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5 DISCUSSION 
Clay minerals have been shown to enhance biodegradation of oil in marine settings. However, the 
limited studies in this area of research had not tested clay minerals on oiled salt marsh sediments where 
petroleum is known to persist. Specifically, montmorillonite and kaolinite have been shown to be the 
most effective clays to promote microbial growth and enhance oil degradation in laboratory studies in‐
volving seawater and oil. Oiled salt marshes are one of the most difficult environments to remediate. 
This research examined the potential application of clay minerals as a bioremediation strategy for oiled 
salt marsh sediments. Kaolinite and montmorillonite were studied in laboratory microcosms and 
montmorillonite was applied to field treatment plots. Additionally, geochemical profiles of salt marsh 
sediments were examined for heavy metal enrichment via anthropogenic sources. 
Prior to conducting these experiments, I hypothesized that (1) both clay mineral types will en‐
hance biodegradation of oiled sediments in microcosms in the following order: montmorillonite > kao‐
linite > control; (2) clay minerals will enhance biodegradation of oiled sediments at field sites 
(montmorillonite > control); and (3) oil biodegradation in vegetated salt marshes will be more effective 
than in non‐vegetated marshes at field sites (vegetated > non‐vegetated). Below I examine what actually 
happened and discuss the results. 
 
5.1 Microcosms Experiments 
 Kaolinite and montmorillonite have been shown to enhance microbial growth of hydrocarbon‐
degrading bacteria in the presence of oil and seawater resulting in enhancement of oil degradation 
(Chaerun et al., 2005; Chaerun and Tazaki, 2005; Warr et al., 2009). However, clay minerals have yet to 
be tested in sediments, specifically in salt marsh sediments were petroleum is known to persist. The re‐
search performed here revealed that kaolinite or montmorillonite clay minerals did not enhance diesel 
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oil degradation in salt marsh sediment microcosm experiments. In fact, the application of clay minerals 
appeared to have inhibited microorganism activity in these experiments as the controls were significant‐
ly more effective. 
Control and clay mineral microcosm experiments were carried out identically with the exception 
of the addition of the clay minerals. A major difference between this research and other laboratory ex‐
periments is here sediments were part of the microcosms. Chaerun et al. (2005; 2013) and Chaerun and 
Tazaki (2005) conducted aerobic laboratory experiments with kaolinite or montmorillonite and seawater 
and oil which resulted in successful enhancement of hydrocarbon‐degrading bacterial growth. They did 
not collect data with regard to the ability of clay minerals to enhance degradation of oil. For example, 
they did not measure the quantity of oil with time. Nor did they test oiled marine sediments. Although 
they suggested that naturally occurring clay minerals may enhance microbial growth. Similarly, Warr et 
al. (2009) conducted hypoxic laboratory experiments with nine different clay minerals mixed with sea‐
water and oil. Several clays, including montmorillonite and kaolinite, were successful in enhancing oil 
degradation. These works showed that clays have the potential to enhance oil degradation in both oxic 
and hypoxic environments in oiled seawater. 
Salt marsh sediments are known to be abundant in organic matter. The sediments used in this 
research contained 35% organic carbon likely consisting of decomposed plant matter since that is the 
main source of carbon in these environments. Jackson (1995) described how sediments rich in organic 
matter, such as what was used here, coupled with clay minerals can inhibit enzyme‐catalyzed processes. 
Generally, the adsorption and desorption of enzymes also depend on environmental factors such as pH, 
solution chemistry, and exchangeable cations. Enzymes that assist microbes in breaking down substrates 
such as oil can adsorb to clay minerals. When this happens, the enzyme is deactivated which causes a 
change in the rate of the microbial interaction with the oil. This could likely explain the lag of oil degra‐
dation observed in microcosms containing clay minerals. The rate of microbial activity was slow from 0 
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to 171 days but eventually became active by 368 days (Figures 4‐5, 4‐6, 4‐9, etc.). It is postulated that 
the findings presented by this research extend support for the inhibitory enzyme effect that can be in‐
duced by the addition of clay minerals.   
The second half of the experimental duration showed a large improvement in oil degradation in 
clay amended experiments. For example, the total n‐alkanes had only degraded 22% by 171 days in the 
montmorillonite microcosm but reached 98% by 368 days (Figure 4‐6). The 76% oil degradation during 
the second half of the experiment showed the microbes were active. However, the control experiment 
was 89% degraded after the first half of the duration which is still a greater quantity of oil depletion than 
montmorillonite showed in the second half. This same trend was observed in kaolinite amended micro‐
cosms and for the isoprenoids petroleum family. This study was intended to evaluate clay minerals as a 
bioremediation potential. To that regard, oil degradation was not enhanced by clay mineral additions in 
this microcosms study.  
Clays with higher CEC and surface areas have a greater affinity to adsorb enzymes and hence in‐
hibit enzyme‐catalyzed processes. The inhibitory effect of clays decreases in the order montmorillonite > 
illite > kaolinite (Jackson, 1995). This is supported by microcosm studies evaluated in this research. Mi‐
crocosms with montmorillonite generally showed a greater inhibitory affect than kaolinite experiments 
(Figures 4‐4, 4‐6, etc.). There are two possible explanations for why clay may inhibit microbial activity. 
The first is related to the swelling properties of montmroillonite which can trap enzymes and oil into the 
interlayers making them physically inaccessible. This does not explain what was observed here as kaolin‐
ite also showed inhibitory effects and it does not contain interlayers. Another more likely explanation is 
the pH changes induced by the addition of clay minerals. Clays alter the optimal pH for enzymes typically 
shifting it higher (Carroll and Starkey, 1958; Jackson, 1995). 
The optimal pH range for petroleum hydrocarbon biodegradation is 6‐9 (Zhu et al., 2004). Works 
by others stated that pH was not influenced by the addition of clay minerals but rather by either the oil 
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or the microbes themselves (Chaerun and Tazaki, 2005; Warr et al., 2009). Warr et al. (2009) did not 
measure pH until the end of the experiment, a three year period. Changes in pH and potential lag in mi‐
crobial activity may have occurred but were not measured. At the end of the three years, pH ranged be‐
tween 7.0‐7.3 for Na‐montmorillonite, Ca‐montmorillonite, and kaolinite experiments. Chaerun and 
Tazaki (2005) on the other hand performed more controlled experiments than Warr et al. (2007) where 
their starting pH was adjusted to 8. They monitored the pH over the experimental duration. By the end 
of the experimental period, the pH had dropped to 5 which they attributed to the aerobic degradation 
of hydrocarbons causing the production of organic acids which decreases the pH of a solution. They may 
not have observed a pH increase with the addition of clay minerals because they initially adjusted their 
starting pH. This may have had an effect on the pH of the experiment overall. The microcosms created in 
this research were created with sediments and saltwater collected from a salt marsh (more real‐world 
environment) similar to what was performed by Warr et al. (2009). Chaerun and Tazaki (2005) however, 
adjusted the pH, added yeast to increase the rate of the reaction, among other laboratory controls.  
A comprehensive study was performed by Carroll and Starkey (1958) of pH of various clay min‐
erals mixed with seawater. The starting pH of the seawater was 7.6 and after the addition of 
montmorillonite and kaolinite the pH increased to 9.22 and 8.32, respectively (Table 5‐1). The addition 
of montmorillonite raised the pH slightly above the optimal range of 6‐9 for hydrocarbon‐degrading bac‐
teria whereas kaolinite was within the range but nevertheless increased the pH of the seawater. This 
may explain the greater inhibitory affect of montmorillonite than kaolinite in microcosm experiments 
observed here. Increase of pH means that H+ ion is being taken out of solution. One way this can occur is 
when the tetrahedral surface layer of the clay mineral has an excess of OH‐ ions which attract the H+ 
ions. The following general reaction can be used to describe this process (Schroeder, 2014):  
 
Si‐OH + OH‐ → Si‐O + H2O 
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Another way H+ ion can be removed from solution is when it is exchanged for metals cations (e.g. Mg2+, 
Ca2+, Na+) adsorbed to mineral surfaces at exchangeable sites. The latter is especially observed in clay 
minerals with high CEC such as montmorillonite (Jackson, 1995).  
The clay amended experiments showed a significant lag time before degradation was initiated. 
This suggests that the introduction of the clay minerals influenced an enzyme inhibitory affect and 
hence an acclimation phase. The indigenous population required time to adapt to the newly introduced 
ingredients (clay minerals). In batch cultures, lag phases are common for various reasons. Here, the en‐
vironment was relatively more natural than batch cultures but still required an acclimation phase. A like‐
ly explanation is the addition of clay minerals required the microbes to adjust to the pH changes by 
forming new enzymes (Prescott et al., 2002). Once acclimated, the cells reconstructed, cloned their 
DNA, increased in number, and divided. This was evident subsequent to 171 days when eventually the 
oil in the clay amended experiments was nearly degraded as much as the controls from microbial activi‐
ty.  
Reasons that can influence a lag in microbial activity also include insufficient microbial popula‐
tion, toxic environment, dehydration, predation of bacteria, or preferential substrate consumption 
(Ugochukwu, 2011). An insufficient microbial community was not likely as the control experiments have 
shown otherwise.  The addition of clay minerals perhaps initiated a toxic environment where microbial 
cell reproduction was inhibited. Once the toxins are lost by either abiotic or biotic sources, the con‐
sumption of the substrate (oil) could proceed. This is unlikely as clay minerals exist naturally in salt 
marshes and are known to be non‐toxic (Chaerun, 2012). Low water availability can cause dehydration 
of the microbial cells. If this occurs, it can limit enzyme activity by the microorganisms due to low intra‐
cellular water potential (Stark and Firestone, 1995). This is unlikely as water was added regularly to the 
microcosms and the controls showed sufficient microbial activity. In some cases the hydrocarbon‐
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degrading bacteria could be preyed upon by protozoa which would decrease the hydrocarbon‐degrading 
population. Lastly, the microorganisms could have utilized a preferential substrate rather than the oil 
during this lag time. The two latter potential explanations seem unlikely as the microbial activity in the 
control experiments were not inhibited. 
In addition to clay mineral experiments showing a lag in microbial activity, certain petroleum 
families showed an increase in petroleum concentration with time in clay amended experiments. For 
example, total isoprenoid concentrations increased between 0‐ 171 days with respect to hopane (Figure 
4‐9). It is not uncommon for microcosms to exhibit heterogeneity of individual experiments but what is 
interesting here is that oil increases were only observed in clay amended experiments. It is unclear 
whether there is any significance or if the increases can be attributed to the heterogeneity of the indi‐
vidual experiments. The evaluation of different petroleum families via depletion indices also exhibited 
increases between 0‐171 days. These increases coupled with the lag in microbial activity observed in 
microcosms with clay minerals are circumstances to be considered prior to designing similar future ex‐
periments.   
It was anticipated at the start of this research that the clay minerals would enhance the biodeg‐
radation of oil in microcosms. Although the data showed otherwise, first‐order degradation was carried 
out and some general conclusions can be drawn. For the n‐alkanes, the control exhibited almost a text‐
book‐like example of first‐order degradation (Figure 4‐13). This is apparent by the trendline for the con‐
trol which crosses through all the data points. Kaolinite was not quite as classic but generally showed a 
first‐order trend. The control and kaolinite experiments had the same rate coefficient and hence the 
same half‐life. Both experiments finished with 99% biodegradation. About half way through the experi‐
ment; however, the control was much more efficient (89% vs. 57% biodegradation). It seems that the 
rate of biodegradation would have been faster for the control experiment. Montmorillonite microcosms 
did not represent first‐order degradation for the n‐alkanes. The tPAHs generally showed first‐order bio‐
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degradation trends for all three sets of microcosms (Figure 4‐22). In conclusion, with the exception of 
the control experiments, the clay mineral experiments showed weak or no first‐order regressions. 
In theory, only three data points are needed to evaluate a regression. One limitation for evaluat‐
ing first‐order kinetics and deriving k values in this study was the number of data points available. Three 
data points for each set of microcosms were used for analysis. Although this is the minimum number 
required, it was found to be too limiting to make valuable conclusions. Ideally, several more data points 
were needed for determining the biodegradation rates more accurately.  
 
5.2 Field Experiments 
5.2.1 Saturated and Polyaromatic Hydrocarbons 
Clay minerals have been shown to enhance microbial growth of hydrocarbon‐degrading bacteria 
in marine environments. Warr et al. (2009) showed from laboratory experiments that montmorillonite 
could enhance oil degradation by 96% and kaolinite by 78% in oiled seawater. The research presented 
here represents the first, to my knowledge, test of the application of clay minerals as a bioremediation 
approach at field sites. Treatment plots in salt marshes in Bay Jimmy, LA were amended with 
montmorillonite clay minerals following the DWH oil spill. Salt marshes are one of the most difficult en‐
vironments to remediate.  The majority of past field studies performed in oiled salt marshes applied nu‐
trients which have shown to be inconsistent including for DWH oil (Tao and Yu, 2013.) The research find‐
ings presented here have demonstrated that clay minerals enhanced crude oil degradation in salt 
marshes for n‐alkanes, isoprenoids, and tPAHs petroleum groups.  
The clay mineral plot at field site BJ‐1 was successful in significantly degrading n‐alkanes and 
tPAHs with 97% and 79% oil depletion, respectively. Total isoprenoids, although not significant, were 
reduced to a greater extent in the treatment plot than the control plot. Positive correlations exist be‐
tween increased clay content, high organic material, and lower petroleum concentrations in salt marsh‐
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es (Ribeiro et al., 2011). The addition of clay minerals and degradation observed in this treatment plot 
supports work by Ribeiro et al. (2011). 
Clays have a large influence on the fate oil and other pollutants due to their high surface areas 
and CEC capabilities. One might expect that in seawater Na+ would be the dominant cation sorbed to 
clay mineral surfaces (Stoffyn‐Egli and Lee, 2002). However, it has been shown that montmorillonite 
sorbs Mg2+ 53% more than Na+ and 80% more than Ca2+ in seawater (Carroll and Starkey, 1958).  Warr et 
al. (2009) suggested a mechanism to explain oil degradation enhancement by clay minerals in seawater 
in hypoxic environments. Specifically, they showed that montmorillonite enhanced oil degradation in all 
hydrocarbon groups (SARA) collectively by 96%. They suggested that bivalent cations such as Mg2+ and 
Ca2+ adsorb to montmroillonite’s surface suppressing the diffuse double layer. This brings the oil ad‐
sorbed to the clay closer to the bacteria (Figure 2‐4). Assuming that Mg2+is the likely dominant cation 
sorbed along montmorillonite surfaces in seawater, this mechanism could explain oil degradation en‐
hancement in the clay treatment plot at BJ‐1. This would require further research to examine specific 
cations and evaluate the influence of sediments on this process. Warr et al. (2009) experiments did not 
contain sediments.  
Chaerun et al. (2013) suggested another mechanism to explain the growth of hydrocarbon‐
degrading bacteria observed in montmorillonite clay amended oiled seawater (Figure 2‐3). They sug‐
gested that oil is adsorbed to clay surfaces, bacteria secrete EPS which allows them to also attach to clay 
surfaces. The bacterium become surrounded by C‐N‐O‐Na‐Si complexes which provide nutrients to 
stimulate growth. Warr et al., (2009) does not explain specifically the way in which bacteria adsorb to 
clay but their experiment did not support this mechanism evident by aqueous phase Si concentrations. 
Chaerun et al., (2013) conducted these experiments under aerobic conditions. Oil depletion was not 
measured and sediments were not considered although increased hydrocarbon‐degrading bacteria pop‐
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ulations were observed. For those reasons, it is unclear whether these complexes could have formed in 
salt marshes during this research. Further studies are warranted. 
The potential for OMA formation by clay amendments at BJ‐1 is another consideration. It is pos‐
tulated that the initial addition of clay minerals may have flocculated during high tide to “loose” oil that 
did not yet adsorb to sediments. This would have prevented additional oil from being deposited into 
marsh sediments. Formation of OMA would have increased the surface to volume ratio thereby enhanc‐
ing oil dispersion and hence biodegradation. Bassin and Ichiye (1977) demonstrated that OMA readily 
forms in seawater with montmorillonite. This process would be expected to have been active in the ini‐
tial stages of this experiment. 
Field site BJ‐3 showed different results than BJ‐1. Initially, the clay mineral treatment plot signif‐
icantly enhanced n‐alkanes (80%) and, although not significant, had less PAH concentrations than the 
control plot. This agrees well with a parallel microbiology study by V. Ryan Perry that showed BJ‐3 field 
site had very high hydrocarbon‐degrading bacteria activity. By the end of the experimental duration the 
n‐alkanes were significantly degraded in the clay treatment plot but PAHs were significantly degraded in 
the control plot. The most likely cause for this disparity can be explained by the heavy erosion observed 
at the BJ‐3 site. This field site was heavily oiled and covered in dead marsh grasses [Figure 5‐1 (bottom)]. 
The first sampling of hydrocarbons at this site took place approximately five months following the oil 
spill. At that time, additional erosion was observed from the initial setup of the experiment. However, it 
is assumed that data collected during this time were representative as white clay slush was still apparent 
on the marsh sediment surface of the treatment plot. The second sampling event took place over a year 
after the DWH explosion. By this time, the marsh was heavily eroded and no clay slush was apparent. 
However, the site marker was still in place where the plots were setup. Strong wave action potentially 
eroded the top layers of sediment where the clay minerals were applied. Additionally, wave action may 
have also continued to deposit oil into this location. If the latter occurred, it would make sense that the 
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lighter hydrocarbons (n‐alkanes) would have been substantially degraded leaving a greater abundance 
of PAHs. In summary, it is believed that regardless of the oil concentrations detected during the second 
sampling event, they are not representative of this experiment. Field site BJ‐3 has now been completely 
eroded.  
In comparing BJ‐1 and BJ‐3 field sites there is one major difference which is the presence of veg‐
etation at BJ‐1. Colonized sediments have been shown to contain higher quantities of microorganisms 
and faster degradation rates of TPH (Ribeiro et al., 2011; Beazley et al., 2012). Marsh plant roots provide 
aerobic microenvironments making hydrocarbon breakdown proceed more readily in these areas (Wil‐
liams et al., 1994; Ribeiro et al., 2011). Although both sites showed oil degradation enhancement by clay 
minerals, BJ‐1 was more effective: 97% for n‐alkanes vs. 80% and 79% PAHs vs. 9.3% at BJ‐3 likely at‐
tributed to the presence of marsh grasses.  
Field site BJ‐2 served as a control site only. The results indicated that Macondo crude oil in salt 
marshes degraded with time as expected. Both the n‐alkanes and PAHs were nearly gone by the end of 
the experiment. This data can be used as a baseline for evaluating natural attenuation of the Macondo 
oil in salt marshes of Bay Jimmy and assist in future planning of remediation and restoration activities. 
 
5.2.2 Geochemistry 
Salt marshes are known to acts as sinks for heavy metal contamination because of their high or‐
ganic and clay content and reducing conditions. Three areas of Bay Jimmy, LA were evaluated for en‐
richment of selected heavy metals. Overall, the geochemical profiles analyzed for this research revealed 
that several metals (Cr, Cu, Fe, Pb, V, Ni, and Zn) were above background levels at all three locations 
suggesting anthropogenic sources from terrestrial related industrial activities or marine sources such as 
oil spills. These results support the general findings of others.   
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Generally, all sites showed similar elemental trends. Most notable however was an increase in 
metal concentrations observed at BJ‐3 at a depth of 10‐12 cm that was not detected at other sites (Fig‐
ure 4‐36). One explanation is a potential increase in organic matter at this depth. Organic content varies 
greatly with depth and from site to site. Oiled sites were found to have higher organic content than non‐
oiled sites (Keevan, 2012).  A positive correlation between organic content and metal concentrations 
and between clay content and metal concentrations at salt marshes impacted by DWH oil was observed 
(Keevan, 2012). 
Overall, site BJ‐3 had higher concentrations of total metals and of each individual metal than BJ‐
1 (Table 4‐9; Figure 4‐35). This may be due to the greater exposure to wave action from the Gulf of Mex‐
ico at BJ‐3 compared to BJ‐1. Site BJ‐1 is situated inside a horseshoe and relatively sheltered from strong 
wave energy (Figure 1‐3). This is supported by the fact that erosion occurred at BJ‐3 where by the end of 
the experiment the entire treatment and control plots had disappeared.  Site BJ‐1 showed minimal signs 
of erosion [Figure 5‐1 (top)]. This implies that BJ‐3 may have received greater input of metals, potentially 
from the DWH oil spill, due to the active influx of polluted water.  
Liu et al., (2012) showed that metal concentration of DWH oil mousse increased during 
transport from the spill location toward salt marshes. They analyzed the metal concentration of the 
DWH oil and compared it to oil mousse samples including samples from salt marshes. The DWH oil con‐
tained the following selected metals in the following order:  Zn > Al > Cr > Fe > Ni > Cu > Pb > V (Liu et al., 
2012). The concentration of metals in DWH oil mousse from this research supports these findings. The 
mousse surface samples had lower concentrations of metals than salt marsh sediment samples. 
Of particular interest was metals typically found in crude oils. Were these same metals also ele‐
vated in Bay Jimmy oiled marshes?  The main metals found in crude oils are Ni and V with minor 
amounts of other metals (Cu, Pb, Fe, Zn, Cr, etc.) (Khuhawar et al., 2012).  As mentioned above, DWH oil 
contains the following selected metals Zn > Al > Cr > Fe > Ni > Cu > Pb > V (Liu et al., 2012). Although Ni 
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and V were found, they are not the most abundant metals in this particular oil. That agrees well with the 
findings from this research. In this research, Ni was found to be the lowest concentration compared to 
all other metals analyzed. Additionally, Zn, which was most abundant in DWH oil, was also the highest 
concentrations detected at all three Bay Jimmy sites. All other metals listed above were also detected at 
all three Bay Jimmy sites.  Deepwater Horizon oil was the likely source of elevated concentrations of 
metals identified in Bay Jimmy salt marsh sites. This is further supported by the discussion below. 
Recent studies have been conducted on the geochemistry of salt marsh sediments in the Gulf of 
Mexico region following the DWH oil spill (Guerra, 2012; Keevan, 2012, Natter 2012). Sediments from 
these works were collected approximately one month prior to sediment collection for this research. 
Others analyzed and compared non‐impacted salt marsh sediments to highly oiled salt marsh sediments 
in Bay Jimmy and other areas (Table 5‐2). They showed that highly oiled marshes contained much great‐
er concentrations of Cu, Pb, Ni, and Zn and other elements not discussed here compared to “pristine” 
sites. No large differences were noted in Fe or V in oiled sites compared to non‐impacted sites.  
Others showed elevated levels of Cu, Pb, and Zn at DWH oiled marshes compared to pristine 
sites. This research further supports those findings. The concentrations however differ quite a bit. Oth‐
ers showed much higher concentrations of Cu whereas this study shows higher concentrations of Pb and 
Zn. No major differences were noted in Fe, Ni, and V although all sites showed that salt marshes in the 
Gulf of Mexico are enriched in these elements via anthropogenic sources. The elevated concentrations 
of Cu, Pb, and Zn found in oiled marsh sediments are likely from DWH oil input as these metals were 
detected in the DWH oil (Liu et al., 2012) and were elevated above non‐impacted marsh concentrations. 
Salt marshes are known for acting as sinks for various pollutants including metals. Since these data were 
collected a relatively short time following the DWH spill (< 7  months) it could serve as a baseline for fu‐
ture planning of remediation and restoration activities. 
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It is suggested here that the DWH oil spill has contributed to metal enrichment in Bay Jimmy 
marshes. However, others have shown that salt marshes along the coast of the Gulf of Mexico, including 
the “pristine” sites (Table 5‐2), contain concentrations of heavy metals above background levels (ANEF > 
1). Various terrestrial sources cause metal pollution into these marshes including waste water treatment 
plants, mining, agriculture and manufacturing. Pollution is transported by the Mississippi River as dis‐
solved or suspended trace metals and deposited into these marshes (Horowitz et al., 2001). Mining for 
example, is a major source of metals.  Two of the world’s largest Pb‐Zn mines are located along the Mis‐
sissippi River. The exposure of metal‐bearing ores (Pb, Zn) causing mine drainage and tailing results in 
substantial input into the river (Garbarino et al., 1995). Other metals such as Cd, Cu, and Cr have been 
used in large‐scale industries located along the Mississippi River (Table 5‐3). These sources along with 
marine oil spills contribute to heavy metal enrichment in these coastal marshes. 
The DWH oil spill likely contributed to heavy metal enrichment in salt marshes of Bay Jimmy. 
Salt marshes are known for their reducing conditions and the influx of oil provides an additional carbon 
source for microbial activity and hence enhancing growth of sulfate‐ and iron‐reducing bacteria. Strongly 
reducing conditions facilitate the formation of sulfide solids such as pyrite. Deepwater Horizon oiled 
sediments in salt marshes have been shown to contain very high concentrations of sulfide suggesting an 
abundance of pyrite (Natter, 2012).  This would be expected considering the major end product of sul‐
fate reduction is pyrite and pyrite forms more rapidly in salt marshes compared to other natural systems 
(Howarth, 1979). Pyrite is also known to adsorb metals in salt marsh sediments. Many of the metals that 
were above background levels (Pb, Zn, Cu, etc.) in this research were also found to be sequestered by 
metal sulfides in salt marshes heavily contaminated by DWH oil (Natter, 2012). The long term fate of 
these metals in Bay Jimmy salt marshes is unknown. However, metal sulfides are known to be chemical‐
ly and biologically unavailable suggesting they will remain in the marshes indefinitely.  
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Table 5‐1 pH of clay minerals in seawater 
 
pH changes observed when selected clay minerals were added to seawater (after Carroll and Starkey, 
1958). 
 
   pH 
Natural Seawater  7.8 
Montmorillonite in Seawater   9.22 
Kaolinite in Seawater  8.32 
 
 
Table 5‐2 Average metal concentrations from sediments in the Gulf of Mexico 
 
Average metal concentrations from this study (BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3) and from other studies (CS, BJN, and 
BJS). *Comparison Standard representing salt marsh sediments that were not impacted by DWH oil. BJN 
and BJS locations are both in Bay Jimmy, LA. All data were normalized to Al (modified after Natter, 
2012). 
 
   Al  Cd  Cr  Cu  Fe  Pb  Ni  V  Zn 
This Study 
BJ‐1  ‐  ‐  3.33  6.48  3.31  7.54  1.32  3.61  8.19 
BJ‐2  ‐  ‐  3.65  7.22  2.91  7.13  1.32  3.82  8.75 
BJ‐3  ‐  ‐  3.60  10.7  3.69  8.30  0.51  4.12  8.55 
Other Studies 
CS*  ‐  ‐  ‐  4.68  3.51  5.43  2.22  3.66  3.10 
BJN  ‐  ‐  ‐  16.27  4.17  6.70  6.63  3.92  7.15 
BJS  ‐  ‐  ‐  18.43  3.80  6.28  6.15  3.79  6.89 
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Table 5‐3 Sources of selected heavy metals along the Mississippi River 
 
Selected metals presently or formerly used in industries along the Mississippi River (modified after 
Garbarino et al., 1995). 
 
Industry  Cd  Cr  Cu  Pb 
Machinery products  x  x  x  x 
Paint, pigment, and ink  x  x  x  x 
Electroplating  x  x  x  x 
Textile mill  x  x 
Wood, pulp, and paper  x  x  x 
Organic chemicals  x  x  x 
Inorganic chemical  x  x  x  x 
Rubber manufacturing  x  x 
Iron and steel foundries  x  x 
Nonferrous metal foundries  x  x  x 
Leather processing  x 
Petroleum refining  x  x 
Steam‐generation powerplants     x  x    
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Figure 5‐1 Photographs of field sites BJ‐1 and BJ‐3. 
 
Field site BJ‐1 (top) is characterized by cordgrass, snails, crabs and oiled sediments. Field site BJ‐3 (bot‐
tom) is characterized by vegetation die‐off due to oil coated cordgrass, an oiled crust was on the sur‐
face, less abundant fauna, it was actively eroding and now has been completely eroded.  
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6 CONCLUSION 
Bioremediation using clay minerals has been shown to enhance biodegradation in oiled marine en‐
vironments. Clay minerals had not yet been tested in salt marsh sediments where oil is known to persist 
or at actual field sites. The results presented here are from laboratory and field experiments. Laboratory 
testing was performed using montmorillonite or kaolinite clay minerals in salt marsh microcosms spiked 
with diesel oil. Field experiments were performed by applying montmorillonite to Louisiana salt marshes 
impacted by the DWH oil spill.  Additionally, geochemical sediment profiles were examined for potential 
anthropogenic enrichment. 
The main finding brought about by this research is the great potential of clay minerals to en‐
hance oil biodegradation in salt marsh sediments. Bioremediation of oiled salt marshes has been a large 
challenge for oil spill responders. Typical bioremediation approaches to oiled marshes are the addition 
of nutrients which have been inconsistent. In this research it was demonstrated for the first time at field 
sites that biodegradation of both petroleum groups of n‐alkanes and PAHs was significantly enhanced by 
the addition of montmorillonite compared to controls. The treatment plots that contained vegetation 
were slightly more effective than non‐vegetative treatment areas. The exact mechanism is not yet well 
understood but it is suggested that bivalent Mg2+ played a large role in suppressing the double diffuse 
layer of the clay surface where microorganisms could readily access the oil. Future research is warranted 
to test this mechanism.  
Successful enhancement of oil biodegradation by montmorillonite or kaolinite was not observed 
in a supporting microcosm study. Oil degradation in control experiments was significantly more success‐
ful than clay amended experiments for all petroleum families. The clay minerals appeared to inhibit mi‐
crobial activity which was apparent by a large lag in oil biodegradation compared to control experi‐
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ments.  The likely reason for the observed lag was pH changes induced by the addition of clay minerals 
which inhibited enzyme‐catalyzed processes required for microbial metabolism.  
Salt marshes are known to act as sinks for various pollutants due to their high organic and clay 
content and reducing conditions. Geochemical sediment profiles from Bay Jimmy salt marshes showed 
elevated concentrations of selected heavy metals above background levels.  The DWH oil spill is a likely 
source of metal enrichment as many of these same metals are also constituents of the DWH oil. Addi‐
tionally, concentrations of heavy metals were higher in oiled salt marsh sediments compared to non‐
oiled marsh sediments. These data can serve as a baseline for future planning of remediation and resto‐
ration in these areas.  
The success of clay minerals to enhance biodegradation of oiled salt marsh sediments from this 
research provides an initial demonstration of their potential as a bioremediation strategy.  Additional 
research is needed to optimize this approach on oiled marine sediments. Laboratory studies would be 
needed that explore the mechanisms by which montmorillonite enhanced biodegradation. Since the 
laboratory studies conducted in this research showed clay minerals inhibited microbial activity, some 
trial and error would be required prior to a full scale experimental design. During this trial and error 
phase it is suggested to measure microbial populations directly along with pH and to identify cations 
along clay surfaces. If pH increases are found problematic, the experiment may have to commensurate 
some time following pretreatment of sediments. The microorganisms could then acclimate to the new 
environment containing clay minerals. Additionally, studies should be carried out under controlled, an‐
aerobic conditions. Numerous data points should be collected with time in an attempt to calculate rate 
coefficients of various petroleum families.  
Areas of other future works should focus on other mechanisms that may be acting upon the mi‐
croorganisms and clay surfaces such as release of biosurfactants by bacteria. Different types of clay min‐
erals should be tested as well. Clay minerals should be tested in other oiled salt marshes worldwide to 
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document influences of abiotic factors such as temperature. The application of clay minerals to oiled 
marshes in the field requires determination of the optimal quantity which should be applied. 
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APPENDIX A 
Appendix A.1   Laboratory Analytical Lists 
Table A.1‐1 List of PAHs analyzed in microcosm experiments 
 
Decalin  Phenanthrene 
C1‐Decalins  C1‐Phenanthrenes/Anthracenes 
C2‐Decalins  C2‐Phenanthrenes/Anthracenes 
C4‐Decalins  C4‐Phenanthrenes/Anthracenes 
C4‐Decalins  C4‐Phenanthrenes/Anthracenes 
Naphthalene  Fluoranthene 
C1‐Naphthalenes  Pyrene 
C2‐Naphthalenes  C1‐Fluoranthenes/Pyrenes 
C4‐Naphthalenes  C2‐Fluoranthenes/Pyrenes 
C4‐Naphthalenes  C4‐Fluoranthenes/Pyrenes 
2‐Methylnaphthalene  C4‐Fluoranthenes/Pyrenes 
1‐Methylnaphthalene  Naphthobenzothiophene 
Benzothiophene  C1‐Naphthobenzothiophenes 
Biphenyl  C2‐Naphthobenzothiophenes 
2,6‐Dimethylnaphthalene  C4‐Naphthobenzothiophenes 
Dibenzofuran  Benz[a]anthracene 
Acenaphthylene  Chrysene 
Acenaphthene  C1‐Chrysenes 
2,3,5‐Trimethylnaphthalene  C2‐Chrysenes 
Fluorene  C4‐Chrysenes 
C1‐Fluorenes  C4‐Chrysenes 
C2‐Fluorenes  Benzo[b]fluoranthene 
C4‐Fluorenes  Benzo[k]fluoranthene 
Dibenzothiophene  Benzo[e]pyrene 
C1‐Dibenzothiophenes  Perylene 
C2‐Dibenzothiophenes  Benzo[a]pyrene 
C4‐Dibenzothiophenes  Indeno[1,2,4‐cd]pyrene 
C4‐Dibenzothiophenes  Dibenz[a,h]anthracene 
Anthracene  Benzo[g,h,i]perylene 
1‐Methylphenanthrene  Carbazole 
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Table A.1‐2 List of PAHs analyzed in laboratory experiments 
 
Decalin  C4‐Fluoranthenes/Pyrenes 
C1‐Decalins  C4‐Fluoranthenes/Pyrenes 
C2‐Decalins  retene 
C4‐Decalins  benzo(b)fluorene 
C4‐Decalins  Naphthobenzothiophene 
Naphthalene  C1‐Naphthobenzothiophenes 
C1‐Naphthalenes  C2‐Naphthobenzothiophenes 
C2‐Naphthalenes  C4‐Naphthobenzothiophenes 
C4‐Naphthalenes  C4‐Naphthobenzothiophenes 
C4‐Naphthalenes  Benz(a)anthracene 
Benzo(b)thiophene  Chrysene/Triphenylene 
C1‐benzothiophenes  C1‐Chrysenes 
C2‐benzothiophenes  C2‐Chrysenes 
C4‐benzothiophenes  C4‐Chrysenes 
C4‐benzothiophenes  C4‐Chrysenes 
Biphenyl  Benzo(b)fluoranthene 
Acenaphthylene  Benzo(j)+(k)Fluoranthene 
Acenaphthene  Benzo(a)Fluoranthene 
Dibenzofuran  Benzo(e)Pyrene 
Fluorene  Benzo(a)pyrene 
C1‐Fluorenes  Perylene 
C2‐Fluorenes  Indeno(1,2,4‐cd)Pyrene 
C4‐Fluorenes  Dibenz(a,h)anthracene 
Dibenzothiophene  Benzo(ghi)perylene 
C1‐Dibenzothiophenes  4‐methyldibenzothiophene 
C2‐Dibenzothiophenes  2‐methyldibenzothiophene 
C4‐Dibenzothiophenes  1‐methyldibenzothiophene 
C4‐Dibenzothiophenes  4‐Methylphenanthrene 
Phenanthrene  2‐Methylphenanthrene 
Anthracene  2‐methylanthracene 
C1‐Phenanthrenes/Anthracenes  9‐Methylphenanthrene 
C2‐Phenanthrenes/Anthracenes  1‐Methylphenanthrene 
C4‐Phenanthrenes/Anthracenes  2‐Methylnaphthalene 
C4‐Phenanthrenes/Anthracenes  1‐Methylnaphthalene 
Fluoranthene  2,6‐Dimethylnaphthalene 
Pyrene  2,3,5‐Trimethylnaphthalene 
C1‐Fluoranthenes/Pyrenes  Carbazole 
C2‐Fluoranthenes/Pyrenes    
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Appendix A.2   Figures 
  
Figure A.2‐1 Performance of clay minerals on n‐alkanes in microcosms 
 
Concentrations of n‐alkanes  in montmorillonite (mont) and kaolinite experiments after 368 days. Data 
were normalized to hopane. 
 
 
  
Figure A.2‐2 Vertical geochemical profile of Ni at field sites 
 
Vertical geochemical concentrations of Ni with depth at BJ‐1, BJ‐2, and BJ‐3 field sites. 
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APPENDIX B 
Appendix B.1   Saturated Hydrocarbon Raw Data from Microcosms 
   Control  Montmorillonite  Kaolinite 
Date  9/27/2011 
1/11/2012 
3/15/2012 
6/22/2012 
9/29/2012  1/11/2012 
3/15/2012 
6/22/2012 
9/29/2012 
1/11/2012 
3/15/2012 
6/22/2012 
9/29/2012 
SH (µg/g)                                        
n‐Nonane (C9)  219  22.3  0  0  0  11.0  3.62  0  0  47.7  0  0  0 
n‐Decane (C10)  626  112  4.62  0  0  56.5  44.4  7.11  0  189  22.3  0  0 
n‐Undecane (C11)  1,250  316  67  5.15  2.23  166  250  56.4  1.74  500  131  71.1  2.7 
n‐Dodecane (C12)  1,270  408  175  60  7.88  210  526  189  4.67  780  289  342  5.41 
n‐Tridecane (C13)  1,710  649  365  162  28  360  854  295  15.3  1,280  585  811  22.5 
2,6,10 
Trimethyldodecane   218  120  141  116  38.3  72.2  146  97.7  19.9  211  156  210  26.5 
n‐Tetradecane (C14)  1,700  643  458  232  55.4  346  897  390  27.6  1,200  669  978  38.7 
2,6,10 
Trimethyltridecane  464  223  271  232  94.5  135  312  200  65.5  420  315  437  64.2 
n‐Pentadecane (C15)  1,480  531  370  264  60  289  762  371  32.9  1,040  560  841  43.6 
n‐Hexadecane (C16)  1,490  544  365  262  52.1  290  744  367  35.3  1,020  511  829  40.3 
Norpristane (1650)  341  202  332  220  81  121  263  180  56.8  396  282  392  40.0 
n‐Heptadecane (C17)  1,220  499  331  226  55.2  265  686  348  35.4  913  482  749  37.7 
Pristane  589  310  433  362  134  186  418  305  90.1  650  452  670  88.9 
n‐Octadecane (C18)  1,150  398  278  193  48.2  217  561  277  35.7  655  386  592  33.0 
Phytane  398  213  317  273  92  126  307  225  66.3  456  337  475  58.8 
n‐Nonadecane (C19)  910  315  225  151  36.5  175  459  223  23.6  599  322  479  23.2 
n‐Eicosane (C20)  777  261  197  115  28.9  135  375  187  20.1  515  282  405  20.9 
n‐Heneicosane (C21)  534  187  151  107  32.3  103  269  133  18.4  376  212  297  22.6 
n‐Docosane (C22)  362  123  102  76.6  17.7  65.9  179  87.1  11.4  247  141  216  14.3 
n‐Tricosane (C23)  218  73.6  59.1  39.2  11.7  39.9  105  51.2  7.74  143  79.4  118  9.4 
n‐Tetracosane (C24)  122  40.3  34.5  21.5  5.4  21.7  57.8  29.6  4.0  79.1  43.7  65.2  4.83 
n‐Pentacosane (C25)  70.4  23.8  22.8  16.6  7.77  12.5  34.1  18.9  5.76  46.3  27.9  39.2  5.99 
n‐Hexacosane (C26)  40  12.6  11.4  7.59  2.94  7.04  17.7  9.59  1.72  22.8  14.2  20.4  2.69 
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n‐Heptacosane (C27)  21.5  10.4  6.00  5.07  1.68  6.96  9.93  5.71  1.14  12.3  8.72  10.1  1.28 
n‐Octacosane (C28)  12.4  4.80  4.76  4.26  0  2.68  6.52  3.63  0  8.33  6.61  7.33  0 
n‐Nonacosane (C29)  0  6.75  0  0  0  5.05  0  0  0  0  8.45  0  0 
n‐Triacontane (C30)  7.21  2.69  5.54  3.6  2.73  1.73  3.58  2.37  1.14  4.02  7.29  4.33  1.67 
n‐Hentriacontane (C31)  6.46  4.08  2.76  3.01  5.11  2.90  3.22  2.41  2.76  4.17  8.92  3.26  4.03 
n‐Dotriacontane (C32)  3.17  1.20  0  1.36  0  0.461  1.83  1.08  0  1.79  8.8  1.84  0 
n‐Tritriacontane (C33)  3.3  2.25  0  0  4.12  2.38  3.65  0  3.73  2.95  12.6  0  0 
n‐Tetratriacontane (C34)  6.51  2.03  0  0  0  1.23  0  0  0  2.67  9.17  0  0 
n‐Pentatriacontane 
(C35)  0  2.37  0  0  0  1.86  0  0  0  0  7.39  0  1.02 
n‐Hexatriacontane (C36)  3.15  1.23  0  0  0  1.17  0  0  0  0  5.71  2.72  0 
n‐Heptatriacontane 
(C37)  0  1.12  0  0  0  1.31  0  0  0  0  5.15  0  0 
n‐Octatriacontane (C38)  3.50  0.574  0  0  0  0.512  0  0  0  0  4.07  0  0 
n‐Nonatriacontane 
(C39)  0  0.434  0  0  0  0.512  0  0  0  0  0  0  0 
n‐Tetracontane (C40)  0  1.06  0  0  0  0.953  0  0  0  0  0  0  0 
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Appendix B.2   Polyaromatic Hydrocarbons Raw Data from Microcosms 
   Control  Montmorillonite  Kaolinite 
Date  9/27/2011  3/15/2012  9/29/2012  3/15/2012  9/29/2012  3/15/2012  9/29/2012 
PAH (ng/g)                      
Cis/Trans‐Decalin  264,000  23,700  1,590  57,500  304  51,800  4,330 
C1‐Decalins  509,000  86,900  21,400  140,000  3,850  134,000  26,500 
C2‐Decalins  707,000  193,000  107,000  243,000  39,900  245,000  92,300 
C3‐Decalins  343,000  134,000  95,400  138,000  52,000  147,000  75,000 
C4‐Decalins  283,000  135,000  99,500  125,000  61,800  140,000  74,100 
Naphthalene  90,400  1,230  0  2,720  0  2,280  34.6 
C1‐Naphthalenes  158,000  2,020  133  9,290  64.8  4,110  222 
C2‐Naphthalenes  201,000  6,060  568  33,800  330  21,400  614 
C3‐Naphthalenes  188,000  27,600  1,210  54,800  786  47,400  1,780 
C4‐Naphthalenes  106,000  42,100  3,800  46,700  2,360  48,900  4,660 
2‐Methylnaphthalene  166,000  61.6  37.1  6,570  25.8  2,530  30.6 
1‐Methylnaphthalene  94,300  0  55.1  8,350  28.5  3,390  165 
Benzothiophene  4,970  990  0  1,520  0  1,520  28.6 
Biphenyl  44,500  916  243  4,440  128  1,900  157 
2,6‐Dimethylnaphthalene  118,000  1,840  32.4  17,700  23.8  10,400  69.0 
Dibenzofuran  3,310  231  85.5  580  57.8  393  59.3 
Acenaphthylene  551  82.4  276  0  204  0  202 
Acenaphthene  11,700  1,260  321  2,510  190  2,160  179 
2,3,5‐Trimethylnaphthalene  24,100  2,850  54.0  7,750  37.9  5,210  129 
Fluorene  8,090  0  0  1,440  ND  625  0 
C1‐Fluorenes  24,400  4,250  582  7,950  291  7,360  575 
C2‐Fluorenes  52,300  19,600  1,780  23,900  1,060  24,000  1,910 
C3‐Fluorenes  46,900  31,300  2,940  28,300  1,620  31,300  3,540 
Dibenzothiophene  682  286  52  385  29.6  319  64.8 
C1‐Dibenzothiophenes  2,580  1,240  348  1,000  281  1,030  332 
C2‐Dibenzothiophenes  2,180  1,070  531  924  345  1,060  0 
C3‐Dibenzothiophenes  3,080  2,190  892  1,580  592  1,770  734 
C4‐Dibenzothiophenes  2,530  2,290  998  1,470  662  1,710  791 
Phenanthrene  11,400  427  216  2,270  120  1,520  173 
C1‐Phenanthrenes  34,500  5,460  519  11,800  292  9,870  535 
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C2‐Phenanthrenes  40,800  17,200  1,100  19,900  662  20,600  1,500 
C3‐Phenanthrenes  25,900  17,500  1,460  14,900  812  16,800  1,880 
C4‐Phenanthrenes  12,200  11,300  2,120  8,340  1,240  9,680  1,900 
Anthracene  0  0  0  0  0  0  0 
Carbazole  511  313  0  277  0  287  0 
1‐Methylphenanthrene  6,880  872  0  2,170  0  1,630  0 
Fluoranthene  578  331  159  310  91.5  416  124 
Pyrene  8,400  5,640  1,180  4,760  565  5,230  911 
C1‐Pyrenes  13,300  12,200  3,980  8,790  2,340  10,200  2,930 
C2‐Pyrenes  10,800  11,300  4,880  7,660  2,980  9,120  3,780 
C3‐Pyrenes  5,410  6,240  3,110  3,880  1,820  4,660  2,450 
C4‐Pyrenes  2,710  3,530  1,770  1,770  995  2,250  1,480 
Naphthobenzothiophene  0  0  0  0  0  0  0 
C1‐Naphthobenzothiophenes  386  694  218  349  152  480  207 
C2‐Naphthobenzothiophenes  393  1,030  420  411  214  584  347 
C3‐Naphthobenzothiophenes  555  1,060  520  418  262  531  412 
C4‐Naphthobenzothiophenes  610  1,180  723  471  340  598  598 
Benz(a)anthracene  44.7  0  0  0  0  0  0 
Chrysene/Triphenylene  712  1,330  1,100  408  496  515  856 
C1‐Chrysenes  1,540  2,600  2,010  1,010  968  1,160  1,560 
C2‐Chrysenes  1,560  2,710  2,210  1,140  1,030  1,300  1,700 
C3‐Chrysenes  1,480  2,440  2,040  1,090  990  1,230  1,640 
C4‐Chrysenes  939  1,410  1,200  719  637  811  966 
Benzo(b)fluoranthene  0  125  90.6  48.9  44.6  66.5  60.0 
Benzo(j)+(k)Fluoranthene  0  0  0  0  0  0  0 
Benzo(e)Pyrene  198  418  419  120  185  145  320 
Benzo(a)pyrene  0  0  27.7  0  0  0  0 
Perylene  0  42.4  49.7  31.4  35.6  31.6  41.4 
Indeno(1,2,3‐cd)Pyrene  0  0  36.3  0  0  0  0 
Dibenz(a,h)+(a,c)anthracene  0  0  28.2  0  0  0  0 
Benzo(ghi)perylene  63.2  82.7  97.4  0  44.4  39.3  69.2 
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APPENDIX C 
Appendix C.1a   Saturated Hydrocarbon Raw Data from Control Field Sites 
   BJ‐1  BJ‐2  BJ‐3 
Date  10/22/2010  2/11/2011  3/27/2011  5/22/2011  10/12/2010  5/22/2011  2/11/2011  5/22/2011 
SH (µg/g)                         
n‐Nonane (C9)  0  0  0  0  0  0  0  0 
n‐Decane (C10)  0  0  0  0  0  0  0  0 
n‐Undecane (C11)  0  0  0  0  0  0  0  0 
n‐Dodecane (C12)  0  0  0  0  0  0  0  0 
n‐Tridecane (C13)  0  0  0  0  0  0  0  0 
2,6,10 
Trimethyldodecane   0  0  0  0  0  0  0  0 
n‐Tetradecane (C14)  0  0  0  0  0  0  0  0 
2,6,10 Trimethyltridecane   0  0  0  0  0  0  0  0 
n‐Pentadecane (C15)  0  0  0  0  4.4  0  0  0 
n‐Hexadecane (C16)  0  0  0  0  21  0  0  0 
Norpristane (1650)  18  0  0  56  39  0  0  0 
n‐Heptadecane (C17)  11  13  0  0  52  0  42  29 
Pristane mg/g  40  35  91  120  85  30  140  230 
n‐Octadecane (C18)  21  11  22  19  76  0  96  91 
Phytane  51  56  120  140  1000  43  210  350 
n‐Nonadecane (C19)  51  37  0  0  150  20  240  400 
n‐Eicosane (C20)  39  32  45  40  99  13  170  320 
n‐Heneicosane (C21)  33  0  14  0  98  0  97  220 
n‐Docosane (C22)  29  0  0  0  89  0  170  250 
n‐Tricosane (C23)  26  0  0  0  94  0  120  140 
n‐Tetracosane (C24)  40  0  16  0  96  0  110  130 
n‐Pentacosane (C25)  50  30  21  0  130  25  63  250 
n‐Hexacosane (C26)  36  0  0  0  94  0  68  63 
n‐Heptacosane (C27)  33  0  0  0  90  0  84  110 
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n‐Octacosane (C28)  13  0  0  0  85  0  79  230 
n‐Nonacosane (C29)  20  0  0  0  71  0  81  200 
n‐Triacontane (C30)  23  24  0  0  61  0  88  120 
n‐Hentriacontane (C31)  21  0  0  0  62  0  130  240 
n‐Dotriacontane (C32)  24  0  0  0  60  0  130  220 
n‐Tritriacontane (C33)  27  31  46  47  59  0  150  260 
n‐Tetratriacontane (C34)  26  46  47  54  58  0  150  270 
n‐Pentatriacontane (C35)  19  45  26  39  37  18  100  230 
n‐Hexatriacontane (C36)  15  0  0  0  0  0  83  99 
n‐Heptatriacontane (C37)  14  0  ‐  ‐  0  0  ‐  ‐ 
n‐Octatriacontane (C38)  7.7  22  0  0  0  0  0  64 
n‐Nonatriacontane (C39)  5  9.9  0  0  0  0  58  0 
n‐Tetracontane (C40)  12  28  0  0  0  0  0  0 
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Appendix C.1b   Saturated Hydrocarbon Raw Data from Clay Treatment Field Sites 
   BJ‐1  BJ‐3 
Date  3/27/2011  5/22/2011  12/7/2010  5/22/2011 
SH (µg/g)             
n‐Nonane (C9)  0  0  0  0 
n‐Decane (C10)  0  0  0  0 
n‐Undecane (C11)  0  0  0  0.5 
n‐Dodecane (C12)  0  0  0  0 
n‐Tridecane (C13)  0.48  0.4  0  0 
2,6,10 
Trimethyldodecane   0  0  0  0 
n‐Tetradecane (C14)  0  0  0  0 
2,6,10 Trimethyltridecane   0  0  0  0 
n‐Pentadecane (C15)  2.3  2  0  0.81 
n‐Hexadecane (C16)  0.72  0.88  0  0 
Norpristane (1650)  0  0  0  0 
n‐Heptadecane (C17)  1.1  1.1  0  0 
Pristane mg/g  0  3.8  0  0.65 
n‐Octadecane (C18)  0.83  1.2  0.28  0.51 
Phytane  0  4.9  0.46  1.4 
n‐Nonadecane (C19)  0.63  3.4  0.49  0.85 
n‐Eicosane (C20)  0  1.9  0  0 
n‐Heneicosane (C21)  0  0  0  0 
n‐Docosane (C22)  0  0  0  0 
n‐Tricosane (C23)  0  0  0  0 
n‐Tetracosane (C24)  0  1  1.3  0 
n‐Pentacosane (C25)  0  0  0.46  0 
n‐Hexacosane (C26)  0  0.93  0  0 
n‐Heptacosane (C27)  0  0  0  0 
n‐Octacosane (C28)  0  0  0.6  0 
n‐Nonacosane (C29)  0  0  0  0 
n‐Triacontane (C30)  0  0  0  0 
n‐Hentriacontane (C31)  0  0  0.35  1 
n‐Dotriacontane (C32)  0  0  0  0 
n‐Tritriacontane (C33)  0  0.94  0  0.99 
n‐Tetratriacontane (C34)  0  0  0  0.86 
n‐Pentatriacontane (C35)  0  0  0  0.86 
n‐Hexatriacontane (C36)  0  0  0  0 
n‐Heptatriacontane (C37)  0  0  0  0 
n‐Octatriacontane (C38)  0  0  0  0 
n‐Nonatriacontane (C39)  0  0  0  0.65 
n‐Tetracontane (C40)  0  0  0  0 
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Appendix C.2a   Polyaromatic Hydrocarbons Raw Data from Control Field Sites  
   BJ‐1  BJ‐2  BJ‐3 
Date  2/11/201  3/27/2011  5/22/2011  10/22/2010  5/22/2011  10/12/2010  12/7/2010  12/11/2011  5/22/2011 
PAH (ng/g)                   
Decalin  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C1‐Decalins  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C2‐Decalins  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C3‐Decalins  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C4‐Decalins  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Naphthalene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C1‐Naphthalenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C2‐Naphthalenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C3‐Naphthalenes  0  230  330  0  0  0  0  0  0 
C4‐Naphthalenes  0  1,100  1,400  0  0  0  450  0.032  0 
Benzo(b)thiophene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C1‐benzothiophenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C2‐benzothiophenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C3‐benzothiophenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C4‐benzothiophenes  0  0  0  0  0  0  0  0  5,000 
Biphenyl  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Acenaphthylene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Acenaphthene  0  0  0  0  0  0  0  0  1,100 
Dibenzofuran  0  0  0  0  0  0  0  0  3,600 
Fluorene  0  0  0  0  0  0  0  0  3,400 
C1‐Fluorenes  0  570  700  310  0  99  290  750  10,000 
C2‐Fluorenes  0  2,000  2,700  0  0  300  0.094  2,600  0 
C3‐Fluorenes  0  5,000  5,600  3,400  0  720  2,900  5,900  160 
Dibenzothiophene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C1‐Dibenzothiophenes  0  580  860  0  0  68  190  0.014  2,500 
C2‐Dibenzothiophenes  0  2,200  3,000  690  0  230  690  0.049  3,200 
C3‐Dibenzothiophenes  0  3,700  4,100  1,400  0  440  1,500  0.107  6,600 
C4‐Dibenzothiophenes  0  4,000  3,900  2,100  1,000  610  2,000  4,300  0 
Phenanthrene  0  260  320  0  0  0  0  150  0 
Anthracene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
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C1‐Phenanthrenes  520  1,900  2,900  400  0  170  600  1200  0 
C2‐Phenanthrenes  1,800  5,200  7,900  1,300  0  530  1,900  3,500  3,100 
C3‐Phenanthrenes  0  5,500  7,200  1,800  0  610  1,900  3,200  4,400 
C4‐Phenanthrenes  0  8,300  8,400  4,500  0  1,100  4,000  9,300  2,400 
Fluoranthene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Pyrene  110  320  350  83  0  0  87  180  9000 
C1‐Pyrenes  1,200  2,100  2,300  830  0  270  720  1900  0.049 
C2‐Pyrenes  2,000  2,900  3,100  1,200  0  320  1100  2700  0.069 
C3‐Pyrenes  3,000  3,600  3,500  2,200  0  340  1700  3000  0.077 
C4‐Pyrenes  4,900  7,100  6,400  4,200  0  620  3100  6200  0.159 
retene  1,200  0  1,900  440  590  240  840  1900  0.049 
benzo(b)fluorene  0  0  0  48  0  0  0  0  0 
Naphthobenzothiophene  0  0  440  0  0  0  72  0  0 
C1‐
Naphthobenzothiophenes  1,000  2,400  3,200  770  0  170  840  1,500  0.038 
C2‐
Naphthobenzothiophenes  1,500  3,600  4,500  1,400  610  380  1,300  2,600  0.067 
C3‐
Naphthobenzothiophenes  2,900  4,500  4,500  1,700  1,100  500  1,600  3,900  0.1 
C4‐
Naphthobenzothiophenes  2,000  1,700  1,700  930  760  300  890  3,600  0.092 
Benz(a)anthracene  47  0  0  0  0  0  0  0  0 
Chrysene/Triphenylene  5,000  6,400  6,200  3,300  1,800  690  3,300  8,100  0.208 
C1‐Chrysenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C2‐Chrysenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C3‐Chrysenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
C4‐Chrysenes  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Benzo(b)fluoranthene  0  0  380  80  0  0  0  0  0 
Benzo(j)+(k)Fluoranthene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Benzo(a)Fluoranthene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Benzo(e)Pyrene  1,500  1,700  1,600  890  520  230  910  1,800  2100 
Benzo(a)pyrene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Perylene  0  0  0  0  0  0  62  0.004  0.000 
Indeno(1,2,3‐cd)Pyrene  52  77  53  0  0  0  0  63  84 
Dibenz(a,h)anthracene  45  80  92  0  0  0  0  48  81 
Benzo(ghi)perylene  200  270  220  110  0  36  120  240  290 
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4‐methyldibenzothiophene  0  150  250  0  0  0  0  0  0 
2‐methyldibenzothiophene  0  0  120  0  0  0  0  0  0 
1‐methyldibenzothiophene  0  0  150  0  0  0  0  0  0 
3‐Methylphenanthrene  0  270  480  0  0  0  0  0  0 
2‐Methylphenanthrene  0  300  480  0  0  0  0  0  0 
2‐methylanthracene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
9‐Methylphenanthrene  0  380  680  0  0  0  0  150  0.004 
1‐Methylphenanthrene  0  390  580  0  0  0  0  0  0 
2‐Methylnaphthalene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
1‐Methylnaphthalene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
2,6‐Dimethylnaphthalene  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
2,3,5‐Trimethylnaphthalene  0  80  110  0  0  0  0  0  0 
Carbazole  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
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Appendix C.2b   Polyaromatic Hydrocarbons Raw Data from Clay Treatment Field Sites  
   BJ‐1  BJ‐3 
Date  3/27/2011  5/22/2011  12/7/2010  5/22/2011 
PAH             
Decalin  0  0  0  0 
C1‐Decalins  0  0  0  0 
C2‐Decalins  0  0  0  0 
C3‐Decalins  0  0  0  0 
C4‐Decalins  0  0  0  0 
Naphthalene  0  0  0  0 
C1‐Naphthalenes  0  0  9  0 
C2‐Naphthalenes  0  0  10  0 
C3‐Naphthalenes  0  19  11  0 
C4‐Naphthalenes  0  60  13  0 
Benzo(b)thiophene  0  0  0  0 
C1‐benzothiophenes  0  0  0  0 
C2‐benzothiophenes  0  0  0  0 
C3‐benzothiophenes  0  0  0  0 
C4‐benzothiophenes  0  0  0  0 
Biphenyl  3  0  2.1  0 
Acenaphthylene  0  0  0  0 
Acenaphthene  2.7  0  1.9  8.3 
Dibenzofuran  0  0  5.2  0 
Fluorene  5  0  3.9  8.3 
C1‐Fluorenes  0  0  5.8  0 
C2‐Fluorenes  0  0  15  0 
C3‐Fluorenes  0  0  33  0 
Dibenzothiophene  0  0  2.4  0 
C1‐Dibenzothiophenes  0  20  6  0 
C2‐Dibenzothiophenes  0  120  10  0 
C3‐Dibenzothiophenes  0  210  12  0 
C4‐Dibenzothiophenes  28  210  23  34 
Phenanthrene  17  20  43  90 
Anthracene  0  0  2.5  18 
C1‐Phenanthrenes  0  86  23  54 
C2‐Phenanthrenes  0  330  36  63 
C3‐Phenanthrenes  0  380  17  36 
C4‐Phenanthrenes  0  520  78  78 
Fluoranthene  6.5  0  16  400 
Pyrene  7.9  26  11  260 
C1‐Pyrenes  0  150  17  95 
C2‐Pyrenes  0  190  27  66 
C3‐Pyrenes  0  180  28  37 
C4‐Pyrenes  0  350  53  60 
retene  42  170  24  26 
benzo(b)fluorene  0  0  0  34 
Naphthobenzothiophene  0  20  0  26 
C1‐Naphthobenzothiophenes  36  200  0  23 
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C2‐Naphthobenzothiophenes  41  340  22  18 
C3‐Naphthobenzothiophenes  63  350  40  39 
C4‐Naphthobenzothiophenes  52  140  29  41 
Benz(a)anthracene  0  0  2.1  65 
Chrysene/Triphenylene  110  400  49  190 
C1‐Chrysenes  0  0  0  0 
C2‐Chrysenes  0  0  0  0 
C3‐Chrysenes  0  0  0  0 
C4‐Chrysenes  0  0  0  0 
Benzo(b)fluoranthene  9.1  0  4.5  80 
Benzo(j)+(k)Fluoranthene  0  0  1.7  62 
Benzo(a)Fluoranthene  0  0  0  12 
Benzo(e)Pyrene  37  120  20  64 
Benzo(a)pyrene  0  0  0  47 
Perylene  5.5  0  8.7  20 
Indeno(1,2,3‐cd)Pyrene  2.6  5.3  2.1  27 
Dibenz(a,h)anthracene  0  6.6  0  12 
Benzo(ghi)perylene  6.6  18  4  26 
4‐methyldibenzothiophene  0  6.3  0  0 
2‐methyldibenzothiophene  0  0  0  0 
1‐methyldibenzothiophene  0  0  0  0 
3‐Methylphenanthrene  0  11  4.6  10 
2‐Methylphenanthrene  0  8.9  5.6  14 
2‐methylanthracene  0  0  0  0 
9‐Methylphenanthrene  0  17  0  8.3 
1‐Methylphenanthrene  0  14  0  8.1 
2‐Methylnaphthalene  0  0  6.2  0 
1‐Methylnaphthalene  3.8  2.8  3.3  0 
2,6‐Dimethylnaphthalene  3.2  3.1  5.5  0 
2,3,5‐Trimethylnaphthalene  0  0  2.6  0 
Carbazole  0  0  0  0 
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Appendix C.3   Geochemical Raw Data from Field Sites 
Sample 
(µg/g)  Date  Depth  Al  Cd  Cr  Cu  Fe  Pb  Ni  V  Zn 
BJ‐1  2/11/2011  0  4,040  0  5.9  4.6  4,470  5.3  0  9.5  23.2 
      1  2,910  0  4.5  3.8  3,020  4.5  0  8  15.1 
      2  2,650  0  4.1  3.4  2,700  4.3  0  7  12.9 
      4  2,890  0  4.6  4  3,900  5.1  0  7.1  16.6 
      6  2,400  0  3.8  3.1  4,470  4.6  0  6  15.2 
      8  3,810  0  5.4  4  5,240  6.7  3  8.9  20.5 
      10  3,700  0  5.4  3.8  5,340  6.2  3  8.8  18.8 
      12  3,710  0  5.3  4.1  5,040  6.2  3.5  8.7  20.9 
BJ‐2  2/11/2011  0  3,290  0  5.1  3.4  4,150  4.4  3  8.5  21.2 
      1  3,420  0  5.3  3.7  4,040  4.4  2.3  8.3  17 
      2  2,030  0  3.4  3.6  2,020  3.6  0  5.8  10.2 
      4  2,520  0  4.3  4.1  2,540  4.5  0  6.4  13.6 
      6  1,810  0  3.2  2.1  2,450  3  0  4.8  13.6 
BJ‐3  2/11/2011  0  3,350  0  5.1  3.7  4,680  4.1  3.3  7.6  20.6 
      1  2,240  0  3.8  4.6  2,660  4.4  0  6  18.6 
      2  2,620  0  4.1  4.4  2,730  4.4  0  6.6  15.6 
      4  3,860  0  5.6  5.2  3,500  4.9  0  9.1  16.1 
      6  2,750  0  4.2  4.6  3,100  4.4  0  7.6  12.9 
      8  2,960  0  5  6  3,670  5.4  0  8.5  14.6 
      10  2,510  0  4.1  5.2  3,000  4.3  0  7.2  11.8 
      12  1,140  0  2.2  4.4  4,180  3.8  0  4.8  8 
Mousse 1  6/1/2010  ‐  18  0  0.3  1.6  25  0.7  0  0  24.6 
Mousse 2  6/1/2010  ‐  14  0  0.4  1.2  19  0  0  0  51.2 
 
